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 Este trabalho teve como objetivo fulcral avaliar a ecotoxicidade do ibuprofeno e 
dos seus metabolitos, carboxi-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno, utilizando microalgas. A 
escolha desta substância ativa deveu-se ao facto de ser largamente consumida, e por 
possuir uma forte presença no meio hídrico pois os tratamentos convencionais não 
permitem a sua completa remoção. 
 De modo a permitir comparar a sensibilidade das algas utilizaram-se duas 
espécies, tendo-se optado pela Pseudokirchneriella subcapitata por ser um organismo 
padrão em ecotoxicidade, e pela Chlorella vulgaris por ser muito sensível a substâncias 
tóxicas, facilmente cultivada em laboratório e representativa das algas presentes na 
natureza, sendo encontrada em água doce e salgada, e no solo. 
 Os ensaios de ecotoxicidade crónica consistiram em expor culturas de algas, num 
sistema estático sem renovação, a diferentes concentrações das substâncias em estudo, 
durante 72 ± 2 horas. O teste foi realizado à temperatura ambiente e com iluminação 
fluorescente uniforme contínua do tipo branca fria. Para avaliar as condições utilizadas 
nos ensaios foi realizado inicialmente um teste com uma substância inibidora de 
referência, o dicromato de potássio. A concentração de substância avaliada nos ensaios 
foi adaptada à sensibilidade da alga, tendo-se testado as seguintes gamas: dicromato de 
potássio – 0,25 a 4 mg/L para a Pseudokirchneriella subcapitata e 0,0625 a 1 mg/L para a 
Chlorella vulgaris; ibuprofeno – 4 a 36 mg/L para ambas as algas; metabolitos – 1 a 8 
mg/L para a Pseudokirchneriella subcapitata e 0,5 a 8 mg/L para a Chlorella vulgaris. 
 O parâmetro avaliado neste estudo foi a inibição do crescimento algal, cuja 
estimativa foi realizada através da medida da absorvância a 440 nm, e posteriormente 
convertida em densidade celular através da curva de calibração obtida. O crescimento 
algal foi calculado pela diferença entre a densidade celular final e inicial, e a inibição do 
crescimento estimada pela redução de algas no ensaio com substância relativamente à 
cultura de controlo. Para garantir a validade do teste avaliou-se o pH e a concentração de 
substância-teste no princípio e no final do ensaio. 
Os resultados de ecotoxicidade obtidos foram analisados estatisticamente, tendo-  
-se obtido no ensaio de ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata um valor 
estimado de CE50 de 11,39 mg/L, e no ensaio com a espécie Chlorella vulgaris um valor 
de CE10 e de CEO de 12,88 e 3,60 mg/L, respetivamente. Os resultados obtidos 
indicaram que o ibuprofeno é mais tóxico para a alga Pseudokirchneriella subcapitata do 
que para a espécie Chlorella vulgaris, permitindo inferir que os níveis de toxicidade de 
uma espécie não podem ser extrapolados para outras. 
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 Para o carboxi-ibuprofeno obteve-se uma CE25 estimada de 3,78 mg/L e uma CE10 
estimada de 1,70 mg/L com a alga Pseudokirchneriella subcapitata, e uma CE10 de 1,03 
mg/L e uma CEO de 0,70 mg/L para a espécie Chlorella vulgaris. Relativamente ao 
metabolito 2-hidroxi-ibuprofeno, obteve-se uma CE25 estimada de 6,72 mg/L para a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata, e uma CE10 de 1,94 mg/L para a espécie Chlorella 
vulgaris. As concentrações de metabolitos testadas não foram prejudiciais para o 
crescimento das algas avaliadas, mas concentrações mais elevadas poderão ter efeitos 
nocivos. 
 




 The main objective of this work was to evaluate the ecotoxicity of the ibuprofen 
and its metabolites, carboxy-ibuprofen and 2-hydroxy-ibuprofen, using microalgae. The 
choice of this active substance was due to the fact that it is widely consumed, and has a 
strong presence in the aquatic environment because the conventional treatments do not 
remove it completely. 
 In order to compare the sensibility of the algae two different species were used, 
the Pseudokirchneriella subcapitata because it is a standard organism in ecotoxicity and 
the Chlorella vulgaris due to its good sensitivity to toxicants, easy culture in laboratory and 
because its representative of the algae present in nature, being found in freshwater, 
saltwater and soil. 
 The chronic ecotoxicity assays consisted in exposing algae culture, in a static  
non-renewal system, to different concentrations of substance in study, for 72 ± 2 hours. 
The test was performed at room temperature and with uniform continuous fluorescent 
illumination type cool white. In order evaluate the conditions used in assays it was initially 
carried out a test with an inhibitory reference substance, potassium dichromate. The 
concentration of substances tested in the assays was adapted to the sensibility of the 
alga, having been tested the following ranges: potassium dichromate – 0.25 to 4 mg/L for 
the Pseudokirchneriella subcapitata and 0.0625 to 1 mg/L for the Chlorella vulgaris; 
ibuprofen – 4 to 36 mg/L for both algae; metabolites – 1 to 8 mg/L for the 
Pseudokirchneriella subcapitata and 0.5 to 8 mg/L for the Chlorella vulgaris. 
 The parameter evaluated in this study was the inhibition of algae growth, which 
was measured by absorbance at 440 nm and correlated with cell density through a linear 
correlation. The algae growth was calculated by difference between final and initial 
absorbance, and the growth inhibition of algae estimated by reduction of the algae in the 
assay with substance. To ensure the validity of each test pH and concentration of the 
substance tested were measured in the beginning and at the end of the test. 
 The ecotoxicity results were statistically analyzed, having been obtained for the 
ibuprofen test with the alga Pseudokirchneriella subcapitata an estimated value of CE50 of 
11.39 mg/L, and in assay with the specie Chlorella vulgaris a value of CE10 and of CEO of  
12.88 and 3.60 mg/L, respectively. The results obtained indicated that ibuprofen is more 
toxic for the alga Pseudokirchneriella subcapitata than for the Chlorella vulgaris, leading to 
the observation that toxicity levels cannot be extrapolated from one specie to another. 
 For the carboxy-ibuprofen it was obtained an estimated CE25 of 3.78 mg/L and an 
estimated CE10 of 1.70 mg/L with the alga Pseudokirchneriella subcapitata, and a CE10 of 
1.03 mg/L and a CEO of 0.70 mg/L for the specie Chlorella vulgaris. Relative to the 
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metabolite 2-hydroxy-ibuprofen, it was obtained an estimated CE25 of 6.72 mg/L with the 
alga Pseudokirchneriella subcapitata, and a CE10 of 1.94 mg/L for the specie Chlorella 
vulgaris. The concentrations tested not were harmful for growth of alga evaluated, but 
higher concentrations may be. 
 
Keywords: ecotoxicity studies; algae; ibuprofen, metabolites. 
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A água é uma substância essencial à vida na terra, desempenhando um papel 
fundamental na sobrevivência de todos os seres vivos. Esta fonte insubstituível para além 
de ser consumida diretamente pelos seres humanos, funciona como suporte para a 
manutenção dos ecossistemas aquáticos. É também um fator indispensável para o 
desenvolvimento socioeconómico de um país, sendo crucial em diversas atividades, tais 
como saneamento, utilizações domésticas, indústria, agricultura, pesca e produção de 
eletricidade [1–3]. 
A maior parte da água existente no planeta terra é salgada (96,5%), 
correspondendo a água doce a uma pequena fração (3,5%), da qual apenas cerca de 1% 
está disponível para uso humano [1,4]. 
Numa perspetiva global, a água é uma fonte renovável. Contudo, o facto de esta 
substância possuir elevada capacidade para dissolver substâncias altera as suas 
caraterísticas, perdendo qualidade e tornando-se poluída. O crescimento da população 
mundial, juntamente com o desenvolvimento económico e industrial, conduziu ao 
aumento gradual da utilização da água, e consequentemente, à degradação da sua 
qualidade. A água potável é um recurso natural imprescindível mas limitado, tendo-se a 
sua escassez tornado uma preocupação geral. Para contornar esta situação, a qualidade 
da água deve ser preservada, devendo a sua utilização ser gerida de uma forma 
ponderada e equilibrada [1,2,5]. 
Os cursos de água continentais correspondem aos ecossistemas mais alterados 
do planeta, tendo nas últimas décadas a biodiversidade destes decrescido drasticamente. 
A amplificação genérica da poluição da água doce representa atualmente o principal 
problema ambiental no mundo. A contaminação depende da concentração e das 
propriedades físico-químicas das substâncias rejeitadas, dos produtos resultantes, do tipo 
de descarga (pontual ou difusa), e das propriedades do ecossistema (capacidade 
tampão, concentração de matéria orgânica dissolvida e localização) [6–8].  
Os derrames acidentais e a descarga nos ecossistemas de efluentes domésticos 
e industriais, frequentemente com tratamento incompleto, representam as principais 
fontes de poluição pontual da água. No que diz respeito às fontes de poluição difusa, 
estas correspondem à introdução de substâncias nos recursos hídricos, como por 
exemplo, pesticidas e fármacos. O controlo das descargas difusas será mais complexo, 
devido a estas variarem no tempo, espaço e percurso [3,7–9].  
Os contaminantes, após atingirem o ambiente são sujeitos a um conjunto de 
processos que podem afetar o seu destino e comportamento, podendo as substâncias 
potencialmente tóxicas ser degradadas. Não obstante, a maioria das substâncias tóxicas 
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é resistente aos processos de tratamento e persistem no ambiente durante longos 
períodos de tempo, podendo a descarga contínua no ambiente levar à sua acumulação e 
promover a toxicidade [8].  
O excesso de nutrientes introduzidos no ecossistema pode levar à eliminação dos 
organismos mais sensíveis, podendo os mais tolerantes tirar partido da eliminação dos 
competidores e predadores, e usufruir do incremento de alimento disponível sob a forma 
de matéria orgânica para se desenvolverem, atingindo um aumento excessivo de algas 
que se designa por eutrofização. Ora, ocorrerá um decréscimo do oxigénio dissolvido 
(OD), que conduzirá à morte e à decomposição de muitos organismos, e que deteriorará 
naturalmente a qualidade da água, alterando profundamente o ecossistema [3,10]. 
As atividades agrícolas e industriais representam as fontes mais comuns de 
degradação da qualidade da água nos países europeus. A presença de agentes tóxicos 
no ambiente aquático tem crescido drasticamente ao longo das últimas décadas, sendo a 
sua importância proporcional à complexidade das transformações que provocam no meio 
ambiente [9,11].  
A qualidade dos recursos hídricos e a conservação dos ecossistemas são 
essenciais para uma estratégia sustentável, pelo que têm vindo a ser feitos esforços ao 
longo dos anos no sentido de reduzir as substâncias tóxicas, ou até mesmo de as 
eliminar. 
 O principal objetivo deste trabalho foi avaliar a ecotoxicidade do ibuprofeno e dos 
seus metabolitos, carboxi-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno, utilizando microalgas. A 
escolha desta substância ativa deveu-se ao facto de ser largamente consumida, e devido 
a possuir uma complexa degradabilidade, os tratamentos convencionais não permitem a 
sua completa remoção, pelo que têm uma forte presença no meio hídrico. Utilizaram-se 
duas espécies de algas de modo a permitir comparar a sua sensibilidade, tendo-se 
optado pela Pseudokirchneriella subcapitata por ser um organismo padrão em 
ecotoxicidade, e pela Chlorella vulgaris por ser muito sensível a substâncias tóxicas, 
facilmente cultivada em laboratório e representativa das algas presentes na natureza, 
sendo encontrada em água doce e salgada, e no solo [12–14]. 
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2. Legislação e caraterização da água 
 
A qualidade da água é um aspeto fundamental, pois os níveis de poluição podem 
inviabilizar a sua potabilidade, e consequentemente, a sua utilização para consumo 
humano. Este atributo define-se pelas caraterísticas físicas, químicas e microbiológicas 
que apresenta, as quais variam em função da sua natureza, origem e processos de 
tratamento utilizados [15]. 
A água deve ser sujeita a um rigoroso controlo da qualidade, de acordo com um 
conjunto de parâmetros cujos objetivos, critérios de avaliação e valores padrão variam de 
acordo com o seu uso e se encontram estabelecidos em diretivas comunitárias, decretos-
-lei e normas da qualidade. É de salientar que em Portugal, nas últimas décadas, se tem 
verificado uma clara melhoria no controlo da qualidade da água para consumo humano, 
tendo aumentado o número de análises obrigatórias, o que permitiu uma evolução da 
qualidade claramente positiva [15]. 
O Decreto-Lei n.º 236/98, de 1 de agosto pretende resolver os problemas 
resultantes da incompleta ou incorreta transposição das diretivas comunitárias relativas à 
qualidade da água, e numa perspetiva de proteção de saúde pública, de gestão integrada 
dos recursos hídricos e de preservação do ambiente, pretende clarificar as competências 
das várias entidades intervenientes no domínio da qualidade da água. De forma a 
melhorar a qualidade da água e proteger conjuntamente a qualidade do meio aquático, 
da saúde pública e do solo, este decreto-lei estabelece normas, critérios e objetivos de 
qualidade em função dos seus principais usos: água para consumo humano, para suporte 
da vida aquícola, balnear e de rega. Este decreto-lei foi retificado pela Declaração de 
Retificação n.º 22-C/98, tendo sido posteriormente revogado, em 2001, no que diz 
respeito à qualidade da água para consumo humano. O referido decreto-lei fixa ainda 
valores limite de emissão (VLE), cujos valores não devem ser excedidos por uma 
instalação na descarga de águas residuais no meio aquático ou no solo. Os VLE 
correspondem à massa expressa em unidades específicas para cada parâmetro, à 
concentração ou ao nível de emissão de determinada substância, podendo ser fixados 
para determinados grupos, famílias ou categorias de substâncias. O valor máximo 
admissível (VMA) refere-se ao valor de norma de qualidade que não deverá ser 
ultrapassado, enquanto o valor máximo recomendado (VMR) corresponde ao valor de 
norma de qualidade que deve preferencialmente ser respeitado. No Anexo I do 
supracitado decreto-lei é possível encontrar os VMA e VMR referentes às diferentes 
classes de tratamento de água doce superficial destinadas à produção de água para 
consumo humano [16,17]. 
A qualidade da água destinada ao consumo humano é estabelecida no Decreto-   
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-Lei n.º 306/2007, de 27 de agosto, o qual revoga o Decreto-Lei n.º 243/2001, de 5 de 
setembro, que por sua vez tinha revogado o Decreto-Lei n.º 236/98, de 1 de agosto, 
mantendo, no entanto, os seus aspetos fundamentais. O referido decreto-lei modificou a 
lista de parâmetros a realizar e alguns valores paramétricos e abordou o controlo dos 
pesticidas de uma forma mais racionalizada, tendo como objetivo assegurar o 
fornecimento de água salubre, limpa e com composição equilibrada, de forma a proteger 
a saúde humana dos efeitos nocivos resultantes da ingestão de água [16,18,19]. 
Ao nível das águas balneares, o Decreto-Lei n.º 135/2009, de 3 de junho, 
estabelece o regime de identificação, gestão, monitorização e classificação da qualidade 
das águas balneares, alterado entretanto pelo Decreto-Lei n.º 113/2012, de 23 de maio. 
O tratamento das águas residuais urbanas é regulamentado pelo Decreto-Lei n.º 152/97, 
de 19 de junho, posteriormente alterado pelos Decretos-Lei n.º 348/98, de 9 de 
novembro, n.º 149/2004, de 22 de junho e n.º 198/2008, de 8 de outubro, nomeadamente 
no que se refere à qualidade das águas residuais urbanas descarregadas em meios 
aquáticos sensíveis [20–25]. 
 
 
2.1. Diretiva-Quadro da Água (DQA) 
 
Nas últimas décadas, a Europa tem sido sujeita a um aumento do nível de 
contaminação ambiental, paralelamente à crescente pressão ambiental das atividades 
humanas. Como estratégia de proteção da quantidade e qualidade da água existente na 
Europa, têm sido estabelecidas diferentes diretivas comunitárias, as quais têm vindo a 
sofrer uma evolução gradual ao longo do tempo [27]. 
A necessidade de evolução da legislação comunitária em vigor relativa à proteção 
das águas, levou a uma revisão global de diplomas legislativos dispersos relativos à 
água, no sentido de uma gestão integrada e sustentável. Nesta dialética, a Comissão 
Europeia apresentou uma proposta de diretiva em fevereiro de 1996, que engloba as 
disposições relevantes referentes à qualidade ecológica das águas, e estabelece a 
necessidade de uma maior integração dos aspetos qualitativos e quantitativos para uma 
gestão sustentável dos ecossistemas aquáticos. Após várias negociações foi criada a 
Diretiva 2000/60/CE, de 23 de outubro, que estabelece um quadro de ação comunitária 
no domínio da política da água, tendo posteriormente sofrido várias modificações. Esta 
diretiva é usualmente referida como Diretiva-Quadro da Água (DQA), tendo sido 
transposta para o ordenamento jurídico nacional pela Lei n.º 58/2005, de 29 de dezembro 
(Lei da Água), retificada pela Declaração de Retificação n.º 11-A/2006, de 23 de 
fevereiro, parcialmente revogada pelos Decretos-Lei n.º 245/2009, de 22 de setembro e 
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n.º 130/2012, de 22 de junho, e ainda alterada pelo Decreto-Lei n.º 60/2012, de 14 de 
março. A transposição da DQA foi realizada também pelo Decreto-Lei complementar n.º 
77/2006, de 30 de março, alterado pelo Decreto-Lei n.º 103/2010, de 24 de setembro. 
Relativamente às alterações desta diretiva, é possível destacar respetivamente, a 
Decisão n.º 2455/2001/CE, de 20 de novembro que estabelece a lista das substâncias 
prioritárias no domínio da política da água, a Diretiva 2006/11/CE, de 15 de fevereiro 
relativa à poluição causada por determinadas substâncias perigosas lançadas no meio 
aquático da Comunidade (atualmente parcialmente revogada), a Diretiva 2008/32/CE, de 
11 de março que diz respeito às competências de execução atribuídas à Comissão, a 
Diretiva 2008/105/CE, de 16 de dezembro relativa a normas de qualidade ambiental no 
domínio da política da água, a Diretiva 2009/31/CE, de 23 de abril relativa ao 
armazenamento geológico de dióxido de carbono e a Diretiva 2013/39/UE, de 12 de 
agosto relativa às substâncias prioritárias no domínio da política da água [27–41].  
Esta diretiva, de caráter vinculativo, é uma das ferramentas mais importantes da 
legislação ambiental produzida nos últimos anos, a qual transformou o modo de controlo 
da qualidade da água realizado em todos os Estados-Membros da União Europeia (UE). 
A DQA estabelece um enquadramento legal, inovador, transparente, eficaz e coerente, 
baseando-se numa abordagem comum com princípios, objetivos e medidas coordenadas 
entre si. Relativamente aos principais aspetos introduzidos pela DQA, é possível destacar 
a abordagem integrada de proteção das águas europeias (águas subterrâneas e águas 
superficiais – rios, lagos e águas de transição e costeiras) e a determinação de um 
conjunto de objetivos ambientais a alcançar a longo prazo pelos Estados-Membros da 
UE, de forma a proteger as massas de água e os ecossistemas aquáticos e terrestres da 
Comunidade, promovendo a utilização sustentável e salvaguardando futuras utilizações 
da água. Assim, baseia-se nos princípios do poluidor-pagador e da precaução para 
corrigir os danos prioritariamente na fonte, definindo que todos têm o dever de prevenir, 
proteger, melhorar e recuperar todas as massas de água, visando deste modo a melhoria 
da qualidade do ambiente e a proteção da saúde humana [27,42–45]. 
É de referir, ainda, a estratégia para a eliminação da poluição causada por 
substâncias perigosas e a elaboração de programas de monitorização do estado da água 
baseados numa abordagem ecológica, que permitem uma análise coerente e exaustiva 
em cada região hidrográfica [27]. 
A DQA foca-se em aspetos sociais, ambientais e económicos, que incluem a 
participação do público (Artigo 14º), o alcance do bom estado ecológico (Anexo V), a 
recuperação dos custos dos serviços hídricos (Artigo 9º), a proteção das águas 
subterrâneas (Artigo 17º) e os Planos de Gestão de Região Hidrográfica (PGRH) (Artigo 
13º) [42,44,45].  
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No que diz respeito às considerações sociais, a DQA requer que os Estados-         
-Membros da UE se baseiem em ações com participação do público, incluindo 
informação, consulta e participação ativa, e nos princípios da precaução, da 
subsidiariedade e da transparência. A participação do público destaca-se como a 
consideração mais relevante para alcançar o sucesso da DQA, sendo um requisito 
especialmente importante na elaboração, revisão, e atualização dos PGRH, contribuindo 
para processos de tomada de decisão mais sustentados, um maior entendimento dos 
problemas ambientais e uma diminuição de eventuais conflitos por desconhecimento ou 
falta de informação. Relativamente ao público-alvo, este refere-se a todas as pessoas 
singulares ou coletivas, que de forma direta ou indireta são afetadas pela implementação 
dos PGRH, particularmente a administração pública central e local, empresas, instituições 
de natureza científica, associações não-governamentais, associações locais, quadros 
técnicos e administrativos, e cidadãos individuais. Os órgãos com papel mais ativo neste 
processo são o Conselho Nacional da Água (CNA), o Conselho de Região Hidrográfica 
(CRH), a Comissão de Coordenação e Desenvolvimento Regional (CCDR), a Associação 
Portuguesa dos Recursos Hídricos (APRH), as Organizações Não-Governamentais de 
Ambiente (ONGA), as Organizações Setoriais (urbano, agricultura, indústria e turismo) e 
outras Organizações e cidadãos com interesse em matérias relativas à água [27;44,45]. 
 O principal objetivo da DQA é garantir a qualidade de todas as massas de água 
da UE, de forma a melhorar, proteger e evitar a sua deterioração, bem como proteger a 
biodiversidade dos ecossistemas. Para isso, define metas estritas e ambiciosas para a 
sua conservação e proteção, de forma a alcançar e a assegurar o bom estado ecológico 
e químico de todos os corpos de água Europeus até 2015, através da execução de 
programas de medida especificados em PGRH [27,42,43,45].  
 A água deve ser restituída à natureza de forma a causar o menor nível de 
perturbação possível no ecossistema. O estado ecológico é expresso como o desvio 
obtido em relação às condições de referência naturais, nas quais as comunidades 
biológicas suportam a menor alteração antropogénica possível, sem efeitos de 
industrialização, urbanização e intensificação da agricultura. Neste contexto, a 
monitorização biológica torna-se relevante devido ao biota ser o fator chave na avaliação 
dos ecossistemas [3,42,45]. 
 No Anexo V encontram-se as cinco classificações do estado ecológico da água 
referente à qualidade estrutural e funcional dos ecossistemas aquáticos: excelente, bom, 
razoável, medíocre e mau. Esta distribuição, baseia-se em parâmetros de qualidade 
físico-químicos, biológicos e hidromorfológicos, os quais variam consoante o tipo de água 
a avaliar [6]. 
 O estado químico da água deve-se à presença de substâncias químicas no 
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ambiente aquático, que podem ser suscetíveis de causar danos significativos na saúde 
humana, na fauna e na flora, como resultado das caraterísticas de toxicidade, 
persistência e bioacumulação. Os elementos físico-químicos e hidromorfológicos são 
considerados como elementos de suporte, que condicionam e determinam as 
comunidades biológicas. Desta forma, os elementos biológicos assumem um papel 
predominante na avaliação do estado ecológico, constituindo a base para a classificação 
ecológica [10,42]. 
 A DQA requer a avaliação de parâmetros de qualidade biológica, no entanto, 
antes de esta entrar em vigor, os programas de controlo da qualidade da água da maioria 
dos Estados-Membros da UE baseavam-se principalmente em análises físico-químicas e 
microbiológicas [9,42,43,46]. Em Portugal há insuficiência de dados de elementos biológicos 
normalizados e sistematizados e, apesar de existirem programas de monitorização de 
elementos químicos desde o início dos anos 80, os dados obtidos revelaram problemas 
ao nível de consistência e qualidade [27]. 
 A DQA visa assegurar o estabelecimento de um programa de controlo adequado, 
mencionando os elementos a avaliar, mas sem referir os métodos a utilizar. Nesse 
sentido, a implementação da DQA nos países menos desenvolvidos representa um 
enorme desafio, tendo como causa, a ausência de metodologias próprias e a 
necessidade de adoção de procedimentos aplicados noutros países, devendo o processo 
de seleção basear-se no conhecimento científico do país e na diversidade dos habitats 
[6,10]. 
 O sucesso da implementação da DQA depende da disponibilidade de ferramentas 
de baixo custo e de tecnologias capazes de fornecer dados adequados e fidedignos. 
Além do mais, o facto de enormes bacias hidrográficas englobarem vários países, torna 
importante assegurar que os dados obtidos por diferentes Estados-Membros da UE 
sejam de qualidade comparável e apropriada. Por este motivo, torna-se necessário 
realizar duplicados, ensaios interlaboratoriais, e utilizar métodos analíticos e materiais de 
referência certificados [44]. 
 Devido a não ser economicamente viável eliminar de uma só vez as substâncias 
químicas suscetíveis de causar danos significativos no meio aquático, foram 
estabelecidas estratégias e identificadas as substâncias perigosas que devem ser 
reduzidas ou eliminadas prioritariamente em descargas e emissões para águas 
superficiais. No anexo X encontra-se a lista dessas substâncias, tendo os critérios de 
seleção se baseado na combinação do grau de perigosidade com a exposição ambiental 
a essas mesmas substâncias [28,39,41]. 
 A DQA especifica três tipos de controlo: operacional, de investigação e de 
vigilância. O controlo operacional fornece dados essenciais relativamente a águas em 
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risco ou que não cumpram os objetivos impostos na DQA, enquanto o controlo de 
investigação permite avaliar as causas. Após alcançar o estado de boa qualidade é 
necessário implementar um controlo de vigilância, de modo a preservar o estado 
alcançado e a avaliar as alterações da qualidade da água a longo prazo, fornecendo uma 
base de referência sobre as bacias hidrográficas [43]. 
 As etapas que envolvem os três tipos de controlo requerem a utilização de um 
conjunto de ferramentas adequado, que permita obter dados representativos e fiáveis, 
indicando a extensão e complexidade da informação necessária para alcançar a gestão 
da água com sucesso. É de mencionar, que embora a maioria das ferramentas possa ser 
utilizada em todos os tipos de controlo, algumas podem ser mais apropriados para 
determinados locais ou situações, dependendo a seleção das caraterísticas da água, dos 
custos associados, da robustez e sensibilidade dos métodos, do tipo de medida e da 
informação requerida [43]. 
 
 
2.2. Parâmetros de caraterização da água e sua importância 
 
 A avaliação convencional da qualidade da água tem sido geralmente baseada na 
medida de parâmetros físico-químicos (temperatura, pH, condutividade, oxigénio 
dissolvido – OD, carência química de oxigénio – CQO, carência bioquímica de oxigénio 
ao fim de 5 dias – CBO5, e metais dissolvidos como ferro, manganês, zinco, cobre, 
crómio, selénio, cádmio, chumbo, mercúrio e arsénio) e microbiológicos (coliformes totais, 
coliformes fecais e estreptococos fecais) [46]. 
 A DQA descreve os parâmetros que permitem monitorizar a qualidade de água 
doce, os quais se classificam em físico-químicos, biológicos e hidromorfológicos. De 
acordo com esta diretiva, a caraterização físico-química envolve a determinação de 
condições térmicas (temperatura), condições de oxigenação (OD e taxa de saturação de 
oxigénio), contaminação orgânica (CQO e CBO5), salinidade (condutividade elétrica), 
estado de acidificação (pH, alcalinidade e dureza) e condições relativas aos nutrientes 
(nitratos, nitritos, azoto amoniacal, azoto total, ortofosfatos e fósforo total). A componente 
biológica refere-se ao fitoplâncton (cianobactérias, algas, macrófitas e fitobentos), 
invertebrados bentónicos (moluscos, crustáceos, vermes e insetos) e fauna piscícola, 
enquanto as caraterísticas hidromorfológicas dizem respeito à vegetação ribeirinha, ao 
caudal e à profundidade [6,10,28]. 
 Em amostras que correspondem a uma mistura de substâncias de natureza 
química complexa, as análises físico-químicas apenas permitem identificar e quantificar a 
concentração das substâncias isoladas que forem selecionadas. Assim, não é analítica 
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nem economicamente viável detetar, identificar e quantificar todos os componentes 
presentes, nem é possível distinguir especificamente as substâncias que contribuem para 
a toxicidade [8,47]. 
 Os contaminantes perigosos, mesmo sendo tóxicos a partir de concentrações 
muito baixas, se estiverem disponíveis em concentração inferior ao limite de deteção não 
são detetados, podendo a exposição prolongada dos organismos aquáticos levar a 
efeitos crónicos de toxicidade. Além disso, o tratamento convencional de efluentes 
geralmente não leva à eliminação total dos compostos tóxicos, podendo a degradação 
parcial dar origem a subprodutos que não são medidos, e que podem ser ainda mais 
tóxicos do que os compostos iniciais [8,47]. 
 A toxicidade de misturas complexas é muito difícil de prever, pois podem ocorrer 
efeitos de interação entre as diversas substâncias de modo aditivo, sinérgico ou 
antagónico. Nesta conformidade, a descarga contínua de efluentes, mesmo com 
concentrações de produtos químicos dentro dos limites estabelecidos nos critérios de 
qualidade da água, pode causar efeitos adversos nos ecossistemas como consequência 
das interações entre as diversas substâncias resultarem numa toxicidade significativa 
para os organismos aquáticos [47–51]. 
 Quando a descarga de contaminantes perigosos é intermitente, esta pode não ser 
percetível em análises pontuais no tempo. Por sua vez, se os poluentes forem 
biodegradáveis, será mantido o equilíbrio a uma certa distância do ponto de lançamento, 
tendo os organismos da área circundante dificuldade em sobreviver, alterando 
consequentemente a estrutura e o funcionamento do ecossistema aquático. Além disso, 
os organismos podem reter os contaminantes do ambiente armazenando-os em si, dando 
origem à bioacumulação [47–51].  
 A sobrevivência de todas as espécies de organismos aquáticos só é alcançada 
protegendo a biodiversidade do ecossistema, e garantindo a qualidade no que diz 
respeito às caraterísticas ecotoxicológicas. Desta forma, embora a avaliação físico-           
-química e microbiológica seja muito importante para o controlo da qualidade da água, 
tem-se verificado cada vez mais ser por si só insuficiente, devido a não avaliar o impacto 
dos poluentes no ecossistema [9,11,52–54].  
 Os métodos biológicos, surgem deste modo, como uma ferramenta complementar 
de interpretação de dados, que permitem avaliar a contaminação aquática tendo em 
conta o transporte, a distribuição, a transformação e o destino final dos contaminantes 
tóxicos. Neste contexto, a combinação de parâmetros físico-químicos, microbiológicos e 
ecotoxicológicos constitui uma mais-valia para um eficiente controlo da qualidade da 
água, permitindo avaliar o nível de toxicidade dos contaminantes, de forma a identificar e 
prevenir a contaminação do ecossistema aquático [9,11,47,49,53,54].  
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 A avaliação da toxicidade deve incluir também a matéria sedimentada, uma vez 
que, os poluentes podem estabelecer ligações com a matéria orgânica presente nos 
sedimentos dando origem a quelatos. Estes sedimentos, podem por outro lado, adsorver 
substâncias tóxicas, que em determinadas condições ambientais poderão ser 
dessorvidas e libertadas para a água [11,51]. 
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3. Ecotoxicidade 
 
 O ecossistema aquático é composto pelos organismos vivos e pela água 
envolvente. Assim, a água é simultaneamente o habitat dos organismos e o meio de 
transporte e depósito final dos contaminantes. Embora o sistema aquático possua 
inúmeros mecanismos físicos, químicos e biológicos que permitem assimilar elevados 
níveis de contaminantes, modificando a natureza e a concentração dos poluentes, estes 
podem produzir uma resposta adversa no sistema biológico colocando a vida aquática 
em perigo [7,55].  
 A ecotoxicidade é uma medida que reflete o potencial tóxico integrado dos 
poluentes sobre a fauna e a flora, e permite prever o impacto de reduzidas concentrações 
tóxicas durante longos períodos de tempo, estimando a concentração segura ou sem 
efeito nas espécies aquáticas em contacto com a água recetora [55–57]. 
 A toxicidade da água, sedimentos ou lamas pode ser avaliada em laboratório ou 
localmente, através de ensaios com organismos de água doce ou marinhos, que 
funcionam como biossensores. Os bioensaios consistem na exposição de organismos-         
-teste a diferentes concentrações de substâncias tóxicas, sendo após determinado 
período de tempo avaliados os efeitos tóxicos que se podem manifestar de forma letal ou 
sub-letal (por exemplo: alterações na reprodução, no crescimento, na atividade 
locomotora, na taxa de ventilação branquial, na frequência cardíaca, na função olfativa ou 
na atividade enzimática). A resposta é comparada com a obtida nas condições de 
controlo isentas de agentes tóxicos, e as séries de medidas concentração-resposta são 
quantificadas através de técnicas estatísticas [43,48,57–59]. 
 O controlo da ecotoxicidade representa assim uma abordagem eficaz do ponto de 
vista de proteção do meio aquático, permitindo determinar a qualidade da água, prever o 
impacto ambiental de águas residuais contaminadas, estabelecer os níveis de toxicidade 
permitidos em descargas ambientais, e avaliar a eficiência das técnicas de tratamento de 
águas residuais. Permite ainda, comparar a sensibilidade específica dos vários 
organismos-teste e avaliar os efeitos estimulantes ou inibidores, a bioacumulação, a 
biodegradação e o transporte dos poluentes. Porém, é de referir, que devido à dificuldade 
em extrapolar os resultados de toxicidade para os seres humanos, os testes de 
toxicidade não permitem obter uma resposta absoluta sobre o risco que uma determinada 
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3.1. Fatores que influenciam a toxicidade 
 
 O estudo do efeito dos poluentes no ecossistema como um todo é extremamente 
complexo. A toxicidade de um composto químico no meio aquático depende do contacto 
entre o organismo e o composto tóxico, e da respetiva reação, os quais podem ser 
influenciados por diversos fatores, nomeadamente a simulação laboratorial de cenários 
realistas, o tipo de organismo exposto e a sua sensibilidade, as caraterísticas e a 
concentração de agente tóxico, as caraterísticas físico-químicas da água que rodeia o 
organismo, e a duração e a frequência da exposição [7,43,48,57,61]. 
 A simulação laboratorial de cenários realistas podem influenciar a toxicidade, pois 
apesar de o controlo dos parâmetros ambientais, tais como luz artificial, temperatura e 
fotoperíodo ser fundamental para eliminar possíveis interações significativas, estes 
podem alterar a toxicidade devido a alguns compostos serem fotodegradáveis ou 
hidrolisáveis, podendo alguns pesticidas ser mais tóxicos a temperaturas baixas, 
enquanto alguns metais, como o cádmio, apresentar maior toxicidade a temperaturas 
elevadas [8,11,61]. 
 A sensibilidade dos organismos aos compostos químicos varia de acordo com a 
idade, a fase de desenvolvimento, o tamanho, o estado nutricional e as caraterísticas 
genéticas. Os indivíduos jovens ou imaturos apresentam normalmente maior 
sensibilidade aos agentes químicos do que os indivíduos adultos. Deste modo, são 
normalmente utilizados nos testes organismos com curto período de vida, os quais 
funcionam como primeiros indicadores de alarme, sendo os organismos de vida mais 
longa adequados para químicos bioacumuláveis. O facto de os organismos estarem na 
presença de vários compostos simultaneamente pode aumentar a sensibilidade 
[11,48,49,57,61]. 
 As caraterísticas mais relevantes dos compostos químicos são geralmente a 
solubilidade, a pressão de vapor, o comprimento da cadeia alquílica, o conteúdo iónico e 
a perda durante o período do teste por evaporação, degradação ou adsorção. Para além 
disso, a composição e o grau de pureza podem também influenciar a toxicidade, pois 
algumas impurezas ou contaminantes podem ser consideravelmente mais tóxicos do que 
o agente propriamente dito. O modo de ação pode afetar também a toxicidade, pois 
existem compostos químicos cuja ação não é seletiva e provocam efeitos indesejáveis 
em numerosas células e tecidos dos organismos aquáticos, existindo outros compostos 
cujo modo de ação seletivo afeta adversamente apenas um tipo de célula ou tecido, 
sendo inofensivo para os restantes [61–63]. 
 Os compostos lipofílicos ligam-se fortemente e são facilmente adsorvidos por 
partículas em suspensão, matéria orgânica ou sistemas biológicos, enquanto os 
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compostos hidrossolúveis estão mais prontamente disponíveis para os organismos. 
Então, enquanto os agentes químicos hidrossolúveis penetram nos organismos através 
de toda a superfície do corpo, guelras e boca, os agentes lipofílicos são ingeridos e 
adsorvidos apenas através do trato intestinal [61]. 
 As caraterísticas físicas e químicas da água que rodeia o organismo mais 
relevantes são o conteúdo de matéria orgânica e de material particulado em suspensão, 
a temperatura, a luminosidade, o pH, a salinidade, a dureza, a CQO, a CBO5, o OD, e a 
velocidade de escoamento da água [7,10,28,63].  
 A duração da exposição dos organismos ao agente químico pode variar entre 
horas e anos, podendo não ser representativa devido à possibilidade de não abranger 
momentos de descargas pontuais como fluxos de água provenientes de campos 
agrícolas após chuvas, e lançamentos de efluentes industriais durante determinados 
períodos de tempo. Por outro lado, determinadas substâncias movem-se lentamente nos 
tecidos, podendo apresentar toxicidade inferior à de substâncias que se movem mais 
rapidamente [7,61].  
 A frequência da exposição influencia também a toxicidade dos compostos 
químicos, na medida em que uma exposição pode ter como consequência um efeito 
adverso imediato num organismo, podendo por outro lado, duas exposições sucessivas 
iguais à exposição única ter um efeito nulo ou reduzido devido à adaptação do organismo 
ao composto [7,61].  
 As referidas caraterísticas, para além de influenciarem a toxicidade podem 
também alterar a biodisponibilidade, a persistência, a transformação e o destino do 
agente químico no ambiente [7,61].  
 
 
3.2. Parâmetros de avaliação da toxicidade 
 
 A ecotoxicidade pode ser avaliada qualitativamente ou quantitativamente, através 
de parâmetros letais ou sub-letais. Logo, a avaliação nos testes de toxicidade pode incluir 
a morte, a imobilização, ou alterações na reprodução, no crescimento, na atividade 
locomotora, na taxa de ventilação branquial, na frequência cardíaca, na função olfativa ou 
na atividade enzimática. Uma vez que não é viável medir todos estes parâmetros, a 
avaliação é normalmente limitada à mortalidade, ao crescimento e à reprodução [8,11,57,64]. 
 Os resultados dos testes de ecotoxicidade podem ser expressos pela 
concentração letal (CL) ou pela concentração efetiva (CE), sendo normalmente estes 
parâmetros estudados para a percentagem de 50% dos organismos, devido a se obter 
maior reprodutibilidade nas respostas, o que permitir avaliar a toxicidade com maior rigor. 
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Assim, a CL50 consiste na concentração de substância tóxica que provoca mortalidade a 
50% da população dos organismos, enquanto a CE50 diz respeito à concentração que 
causa um parâmetro sub-letal, como por exemplo a imobilidade, a 50% dos organismos 
[8,11,57,64]. 
 Outra forma de exprimir os resultados é através da concentração de efeito não 
observado (CENO) e da concentração de efeito observado (CEO). A CENO refere-se à 
maior concentração de substância tóxica que não dá origem a efeitos adversos, ao passo 
que a CEO corresponde à menor concentração de agente tóxico capaz de provocar 
efeitos adversos. Desta forma, a CENO representa a concentração de agente tóxico 
considerada como segura para o ecossistema, sendo por isso a concentração 
imediatamente abaixo da CEO. Não obstante, se o efeito não for validado 
estatisticamente, o valor não poderá ser considerado seguro [8,11,57,64].  
 Os parâmetros CL50, CE50, CENO e CEO são normalizados em função do 
ambiente a que os organismos são expostos, sendo geralmente expressos em 
miligramas de substância por litro de solução preparada com água de diluição. Contudo, 
é de referir que a concentração molar proporcionaria uma avaliação mais precisa, devido 
à toxicidade se relacionar com o número de moléculas de substância que interagem com 
o sítio alvo. Estes parâmetros exprimem uma relação inversa à toxicidade da amostra 
testada, pois quanto menor forem estes valores, maior será a toxicidade. De forma a 
facilitar a comparação, estes resultados podem ser transformados em unidades tóxicas 
agudas (UTa) através de 100/(CE50 ou CL50), ou unidades tóxicas crónicas (UTc) por meio 
de 100/(CENO ou CEO). Estes parâmetros permitem obter uma relação direta, sendo a 
toxicidade tanto maior quanto mais elevado for o valor numérico destes [8]. 
 A avaliação de diferentes concentrações permite obter diferentes níveis de 
toxicidade, sendo necessário recorrer a métodos estatísticos para interpretar os 
resultados obtidos nos testes, e determinar o valor representativo do conjunto. A relação 
dose-resposta representa a relação entre a concentração de agente tóxico e a resposta 
da população, permitindo a análise desta relação estimar a percentagem de organismos 
que manifesta efeito para determinada concentração [8]. 
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A sensibilidade dos organismos às substâncias tóxicas determina o coeficiente 
angular e a forma da curva. Geralmente a curva obtida é do tipo sigmoidal, apresentando 
uma região inicial em que não se verifica o efeito tóxico, uma região intermédia em que a 
toxicidade cresce rapidamente, e uma região final em que a resposta não aumenta 
significativamente. Nesta dialética, é possível concluir que existe uma dose baixa para a 




3.3. Efeito de interação  
 
 A avaliação da forma como os diferentes constituintes presentes numa mistura 
interagem é fundamental, pois pode afetar adversamente as funções fisiológica e 
biológica dos organismos-teste, e consequentemente condicionar a estratégia de 
avaliação da ecotoxicidade a adotar [50,52].  
 O efeito de interação que ocorre entre os diferentes constituintes é considerado na 
maioria das vezes como aditivo, em que as substâncias químicas presentes têm o 
mesmo modo de ação tóxica, e portanto, a toxicidade global representa a soma da 
toxicidade dos componentes individuais. Todavia, a interação pode também ocorrer de 
forma sinérgica ou antagónica. O efeito sinérgico ocorre quando a toxicidade da mistura é 
superior à adição da toxicidade dos seus constituintes, enquanto o efeito antagónico 
sucede quando a toxicidade de uma mistura é inferior à soma da toxicidade dos 
componentes isolados [8,50,52,65]. 
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3.4. Classificação dos testes de toxicidade 
 
 A seleção do tipo de teste a utilizar é efetuada de acordo com os objetivos, os 
recursos disponíveis, os requisitos dos organismos-teste, as caraterísticas do efluente e a 
flutuação da toxicidade. Os ensaios podem ser classificados de acordo com o período de 
exposição dos organismos-teste relativamente ao seu ciclo de vida, e mediante a 
renovação das soluções-teste [57]. 
 
 
3.4.1. Classificação dos testes de toxicidade de acordo com a 
exposição dos organismos-teste 
 
 Os ensaios de ecotoxicidade podem ser classificados em agudos ou crónicos, de 




3.4.1.1. Testes de toxicidade aguda 
 
 A toxicidade aguda resulta geralmente de derrames acidentais e do lançamento 
no ecossistema de pesticidas e de efluentes domésticos e industriais não tratados. Os 
ensaios de toxicidade aguda consistem em expor os bioindicadores a uma elevada 
concentração de substâncias tóxicas, durante um curto período de tempo em relação ao 
ciclo biológico do organismo-teste. A duração deste tipo de teste varia geralmente entre 
24 e 96 horas, caracterizando-se por uma resposta severa e rápida dos organismos 
aquáticos, devido a estes absorverem rapidamente as substâncias tóxicas, podendo 
também ocorrer efeitos retardados [8,57,61]. 
 Durante a realização deste tipo de ensaio, os organismos não são geralmente 
alimentados, sendo a toxicidade aguda avaliada pela concentração de agente tóxico que 
causa morte ou imobilização, e expressa respetivamente através dos parâmetros CL50 e 
CE50 
[8,11]. 
 A facilidade em observar os parâmetros referidos, juntamente com o facto de os 
testes serem rápidos, torna este tipo de teste numa valiosíssima ferramenta de avaliação 
da ecotoxicidade, tendo sido por estes motivos largamente utilizado nas primeiras 
avaliações realizadas com compostos tóxicos puros e efluentes complexos. No entanto, 
este tipo de teste nem sempre reflete o efeito tóxico das substâncias, principalmente 
quando se encontram em baixa concentração, sendo por isso considerado um método de 
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diagnóstico que fornece informação base para estudos mais criteriosos. Assim, quando 
os ensaios agudos não são suficientes para caraterizar o efeito tóxico torna-se 
imprescindível complementar a avaliação da toxicidade com testes crónicos [8,11,48,57,60].  
 
 
 3.4.1.2. Testes de toxicidade crónica 
 
 A toxicidade crónica ocorre frequentemente com o lançamento contínuo de 
efluentes tratados, que mesmo tendo baixa concentração de compostos tóxicos, esta 
aumentará progressivamente com o tempo [8,11]. 
 Os testes de toxicidade crónica consistem na exposição dos organismos-teste a 
baixas concentrações de substâncias tóxicas, durante um longo período de tempo 
quando comparado com o seu ciclo de vida, sendo em muitos testes utilizados 7 dias [8]. 
Os efeitos induzidos pela exposição crónica normalmente desenvolvem-se lentamente, 
podendo também ser rápidos e imediatos. A extensão do período de exposição, incluindo 
um ou mais ciclos de vida, pode provocar efeitos sub-letais e permitir obter uma 
concentração limite tóxica mais rigorosa, sendo expressa pelos parâmetros CE50, CENO 
ou CEO [8,11,57,61]. 
 
 
3.4.2. Classificação dos testes de toxicidade de acordo com a 
renovação das soluções-teste 
 
 De forma a garantir um meio com concentração constante ao longo dos ensaios 
de ecotoxicidade, especialmente nos de longa duração, é necessário ter algumas 
precauções, tais como o período de renovação das soluções-teste. Nesse sentido, os 
ensaios de ecotoxicidade podem ser classificados em estáticos, semi-estáticos e 




3.4.2.1. Testes estáticos 
 
 Nos testes de ecotoxicidade estáticos a solução-teste não é renovada, sendo por 
isso os organismos expostos à mesma solução durante todo o ensaio. Este tipo de teste 
é adequado para amostras que não sejam voláteis e que sejam estáveis em meio 
aquoso, permitindo manter ao longo do ensaio concentrações de exposição acima de 
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80% do valor inicial [8,57,66]. 
 Relativamente às vantagens que este tipo de teste apresenta, é possível realçar a 
simplicidade, o baixo custo, a reduzida necessidade de recursos (espaço, mão-de-obra e 
equipamento), a possibilidade de realizar um elevado número de testes no mesmo 
período de tempo, e a necessidade de uma quantidade de soluções-teste inferior à 
necessária para os regimes semi-estático e dinâmico. Porém, este tipo de teste 
apresenta também algumas desvantagens, destacando-se a diminuição do OD que pode 
dar origem à formação de produtos metabólicos, e a perda de tóxicos por volatilização 
e/ou adsorção pelos recipientes de ensaio reduzindo a toxicidade aparente. Estes 
motivos podem levar a que a sensibilidade destes testes seja geralmente inferior à dos 
testes semi-estáticos [57]. 
 
 
 3.4.2.2. Testes semi-estáticos 
 
 Nos testes semi-estáticos, ou estáticos com renovação, a solução-teste é 
renovada periodicamente, sendo os organismos transferidos para outra câmara de ensaio 
e adicionada uma solução fresca com a mesma concentração, ou substituindo apenas 
uma parte da solução na câmara de teste. O período de renovação das soluções-teste 
depende dos organismos utilizados, sendo geralmente de 24 ou 48 horas [8,48,57]. 
 Este tipo de ensaio é recomendado para amostras que apresentem substâncias 
tóxicas instáveis ou voláteis, com elevado valor de CQO e/ou de CBO5, que contenham 
população bacteriana na sua composição, e para situações em que é esperado que ao 
longo do ensaio as concentrações de exposição alcancem valores abaixo de 80% do 
valor inicial. Desta forma, é possível manter a concentração constante ao longo do teste, 
sendo a modificação do procedimento de teste relativamente simples, na qual são 
requeridos alguns cuidados com a manipulação para não provocar stress nos 
organismos-teste [8,57,66]. 
 As vantagens deste tipo de ensaio prendem-se com as reduzidas possibilidades 
de perda de tóxicos por volatilização e/ou adsorção pelos recipientes de ensaio e de o 
OD diminuir devido à elevada CQO, CBO5 ou efeitos nocivos de resíduos metabólicos de 
organismos nas soluções-teste. Para além disso, os organismos-teste esgotam 
rapidamente as reservas energéticas sendo novamente alimentados aquando da 
renovação da solução-teste. Como desvantagem é possível referir a necessidade de 
maior volume de solução-teste relativamente ao regime estático [57]. 
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3.4.2.3. Testes dinâmicos 
 
 Nos testes dinâmicos as soluções-teste são continuamente renovadas. Este tipo 
de teste é recomendado para ensaios de toxicidade crónica e nos casos em que o regime 
estático com período de renovação de 24 horas não permite manter constante a 
concentração de exposição [8,66]. 
 Este tipo de teste apresenta a vantagem de permitir manter constante a 
concentração de agente tóxico ao longo do ensaio, apresentando no entanto como 
desvantagens o facto de a mão-de-obra e os custos serem mais elevados relativamente 
aos testes estáticos e semi-estáticos. 
 
 
 3.5. Organismos-teste 
 
 A toxicidade do meio aquático pode condicionar o desenvolvimento dos 
organismos pertencentes aos diferentes níveis tróficos, pelo que estes podem refletir a 
qualidade da água e funcionar como indicadores biológicos nos ensaios de ecotoxicidade 
[7,43,52,67]. 
 Os organismos que permitem avaliar a ecotoxicidade devem completar todo ou 
praticamente todo o ciclo de vida na água, podendo ser marinhos ou de água doce, e ser 
cultivados em laboratório ou recolhidos em locais de referência. Para além do mais, 
devem ser representativos dos distintos níveis do ecossistema e apresentar como 
caraterísticas elevada sensibilidade às substâncias tóxicas, seletividade constante e 
elevada aos contaminantes, elevada abundância, ampla distribuição geográfica, 
importância comercial e ecológica, de fácil cultivo, e facilmente adaptáveis às condições 
laboratoriais. De forma a facilitar a interpretação dos resultados obtidos, deve ainda ser 
bem conhecido o comportamento das espécies utilizadas, assim como a fisiologia e a 
genética. Tal como já foi referido, os organismos com curto período de vida funcionam 
como primeiros indicadores de alarme, e os organismos de vida mais longa são 
adequados para testes com produtos químicos bioacumuláveis [8,11,48,55,57,60]. 
 Na Tabela 3.1 encontram-se os níveis tróficos da pirâmide ecológica, os 
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Nível trófico Organismo representativo Espécie-teste mais utilizada 





Planta aquática Lemna minor 
Consumidor primário Crustáceo 
Daphnia magna (de água doce) 
Artemia salina (de água salgada) 





 Embora não seja verdadeiro para todos os tipos de substâncias, a avaliação da 
toxicidade com espécies marinhas ou de água doce é considerada equivalente. As 
espécies utilizadas a nível mundial apresentam várias vantagens, contudo, a utilização de 
espécies nativas permite obter maior segurança nas análises de campo realizadas 
localmente [12,69,70].  
 A definição de um modelo biológico apropriado é um dos passos mais importantes 
no desenvolvimento dos testes de ecotoxicidade. Têm sido realizados esforços no 
sentido de encontrar uma espécie de organismo padrão, que seja sensível à maioria dos 
compostos químicos. Não obstante, os diferentes metabolismos e habitats conduzem a 
diferentes caraterísticas, e à manifestação de diferente sensibilidade à toxicidade. Assim, 
não é possível extrapolar o efeito tóxico desenvolvido numa espécie de organismos para 
outras espécies [8,9,48,52,57,70]. 
 A sensibilidade dos organismos é o fator limitante, sendo as diversas espécies 
utilizadas de acordo com os objetivos do estudo. A realização de testes com vários tipos 
de organismos permite comparar a sensibilidade destes à mesma substância, permitindo 
o organismo mais sensível estimar a toxicidade com maior rigor. Além disso, permite 
aumentar a probabilidade de detetar um efeito tóxico e prever com maior segurança o 
impacto dos agentes tóxicos no corpo recetor [8,49,57,71]. Nesta dialética, as baterias de 
bioensaios com organismos pertencentes aos diferentes níveis tróficos representam 
valiosas ferramentas na avaliação da ecotoxicidade. Apesar de ter sido já verificado em 
diversos trabalhos que os diferentes organismos se comportam de forma distinta na 
presença de compostos tóxicos, a maior parte dos estudos publicados incluem apenas 
um indicador, pois a utilização de todos os níveis tróficos tornaria o teste muito mais 
dispendioso e moroso. 
Tabela 3.1 – Níveis tróficos da pirâmide ecológica, organismos representativos e espécies mais utilizadas 
                       nos testes de ecotoxicidade 
[adaptado de 68]
. 
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 As bactérias são organismos decompositores que podem estar presentes em 
qualquer meio aquático. Este tipo de bioindicador apresenta como vantagens o facto de 
ser económico, de poder ser fornecido pelos fabricantes na forma liofilizada podendo ser 
armazenado em laboratório durante vários meses, e de fornecer uma rápida resposta, 
tornando-se por isso ideal para uma primeira abordagem relativamente à ecotoxicidade. 
Apesar de a maioria dos testes de ecotoxicidade serem realizados com algas, crustáceos 
e peixes, as experiências com bactérias são extremamente úteis devido a adaptarem-se 
facilmente a ensaios de campo e a requererem volumes de amostra e tempos de 
exposição muito inferiores aos necessários para os restantes organismos-teste [7,8,48,59,60]. 
 Os efeitos tóxicos podem-se manifestar de diferente forma, permitindo a enzima 
Adenosina Trifosfatase (ATPase) avaliar a atividade enzimática, podendo as bactérias 
Spirillum volutans inferir relativamente à alteração da mobilidade, Vibrio fischeri 
(anteriormente designada por Photobacterium phosphoreum) estimar a inibição da 
emissão de luz, e Pseudomonas putida calcular a viabilidade celular. A simplicidade, 
rapidez e baixo custo dos testes com fungos e leveduras torna viável a utilização destes 
na avaliação do potencial tóxico de efluentes e da biodegradabilidade de novos 
compostos [10,48]. 
 A bactéria marinha luminescente Vibrio fischeri (Figura 3.2) é a mais utilizada. 
Esta bactéria é de gram negativo e possui um ciclo de vida relativamente pequeno. Em 
condições favoráveis e com concentrações de oxigénio acima de 0,5 mg/L emite luz 
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 O mecanismo de emissão de luminescência consiste na reação de oxidação do 
estado reduzido do mononucleótido flavina (FMNH2) catalisada pela luciferase, que dá 
origem ao estado oxidado (FMN), sendo acompanhada pela libertação de luz. Este 
mecanismo relaciona-se estritamente com o metabolismo bacteriano, pois os fatores que 
o afetam têm efeito na emissão de luminescência. Desta forma, quando uma bactéria 
luminescente é exposta a substâncias tóxicas e a quantidade de químicos xenobióticos 
acumulados na membrana plasmática excede o limite tolerável, ocorre inibição da 
atividade enzimática, que conduz a uma diminuição da intensidade luminescente [7,55,68,74]. 
 
 
3.5.2. Algas e plantas aquáticas 
 
 As algas são produtores primários, e por isso, uma perturbação neste nível irá 
afetar o funcionamento de níveis superiores. Neste contexto, o referido nível trófico 
desempenha um papel crucial no ecossistema aquático, reforçando a sua inclusão nos 
parâmetros de qualidade biológica de avaliação da qualidade da água impostos pela 
DQA [3]. 
 Este tipo de organismo é muito frequentemente utilizado em estudos de 
ecotoxicidade devido a apresentar uma ampla distribuição geográfica, elevada 
sensibilidade a alterações de pequena escala nas condições ambientais em que estão 
inseridos, baixa variabilidade genética e fenotípica, bom conhecimento dos nutrientes 
necessários e ciclo de vida relativamente curto permitindo um rápido crescimento e a 
avaliação de várias gerações. Para além do mais, as algas obtêm os nutrientes 
necessários para o seu desenvolvimento diretamente da água, são facilmente mantidas 
em culturas laboratoriais e têm capacidade de crescer em meios sintéticos bem definidos. 
No entanto, este nível trófico apresenta a desvantagem de por vezes não apresentar 
reprodutibilidade [8,26,52,60,67]. 
 A utilização de algas unicelulares permite obter resultados com maior 
reprodutibilidade, credibilidade e robustez, comparativamente aos organismos 
multicelulares. Por este motivo, estas são as espécies de algas mais frequentemente 
utilizadas nos testes de ecotoxicidade, devendo ser verdes e de água doce. A seleção da 
espécie a utilizar deverá ter em conta a abundância e a importância ecológica. Algumas 
das algas utilizadas em ensaios de ecotoxicidade têm a seguinte designação: 
Pseudokirchneriella subcapitata (anteriormente conhecida por Selenastrum 
capricornutum) (Figura 3.3-A), Scenedesmus subspicatus (igualmente designada por 
Desmodesmus subspicatus) (Figura 3.3-B), Chlorella vulgaris, Thalassiosira weissfloggi e 
Ulva pertusa [8,52,67,68].  
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 A alga Pseudokirchneriella subcapitata é das espécies mais utilizadas nos testes 
de ecotoxicidade, a qual não possui flagelos e é facilmente reconhecida pela sua forma 
de crescimento helicoidal. A reprodução ocorre de forma assexuada (partenogénese) 
através de auto-esporos, produzindo pequenas réplicas da célula mãe que se dividem 
uniformemente sem aderir às superfícies. A referida alga, apesar de se encontrar 
normalmente em água doce tem a capacidade de tolerar condições de salinidade [49,77]. 
 A alga Chlorella vulgaris é económica, fácil de preparar em laboratório e 
apresenta elevada sensibilidade a substâncias tóxicas. A alga Ulva pertusa é um 
bioindicador promissor que apresenta elevada sensibilidade a vários metais tóxicos e 
compostos orgânicos [49,52]. 
 As plantas aquáticas são também representativas dos produtores primários, e têm 
sido frequentemente utilizadas na avaliação da ecotoxicidade devido a apresentarem 
pequenas dimensões, estrutura simples, reprodução assexuada e elevada taxa de 
crescimento. Contudo, é de referir que algumas plantas vasculares podem acumular 
substâncias tóxicas, e por isso apresentar menor sensibilidade aos efeitos tóxicos 
relativamente às algas [48,68]. 
 Os bioensaios baseados em plantas aquáticas caracterizam-se pelo baixo custo 
de manutenção e pela utilização de diferentes parâmetros de avaliação, tais como taxa 
de germinação, peso da biomassa e atividade enzimática. Este tipo de testes apresenta 
como desvantagem o facto de necessitar de tempos longos para permitir medir a 
alteração do comprimento da raiz, sendo geralmente considerados 4 a 6 dias [60]. 
 O género de planta mais utilizado é de água doce e designa-se por Lemna spp, 
sendo as espécies Lemna minor (Figura 3.4), Lemna gibba e Lemna perpusilla as mais 
encontradas na literatura. Podem também ser utilizadas sementes de plantas, tal como a 
alface Lactuca sativa, que permitem realizar testes com amostras líquidas e sólidas, 
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 3.5.3. Crustáceos  
 
 Os crustáceos são consumidores primários que se alimentam de produtores 
primários por filtração, sendo também fonte de alimento para consumidores secundários. 
Ora, representam um importante elo entre os níveis tróficos inferior e superior da 
pirâmide ecológica, apresentando por isso importância relevante no controlo da qualidade 
da água. Não obstante, a elevada sensibilidade de alguns crustáceos a matrizes aquosas 
altamente poluídas, como águas residuais industriais, faz com que este tipo de indicador 
nem sempre seja o mais indicado para caraterizar a toxicidade [10,60]. 
 Os crustáceos de água doce mais utilizados pertencem à ordem Cladocera e são 
do género Daphnia. As dáfnias são comummente denominadas por pulgas d’água devido 
à sua forma de nadar se assemelhar a pequenos saltos e de se encontrarem em 
praticamente todos os cursos de água (rios, lagos, represas e planícies inundadas). 
Relativamente à estrutura, possuem um grande olho composto e dois pares de antenas 
altamente ramificadas, as quais são utilizadas para a locomoção. O tórax e o abdómen 
estão protegidos por uma concha transparente, que deixa visíveis vários pares de pernas 
com pêlos. O movimento dos pés gera uma corrente de água, direcionando para a sua 
boca protozoários, algas, bactérias e detritos orgânicos, dos quais se alimenta [8,9,79].   
 Este tipo de indicador tem sido largamente utilizado na avaliação da toxicidade 
devido às diversas vantagens que apresenta, destacando-se a elevada sensibilidade a 
substâncias químicas incluindo metais, a ampla distribuição em água doce, o ciclo de 
vida relativamente curto e realizado na água, a facilidade na cultura e na manipulação 
laboratorial, a grande diversidade de regimes alimentares, os pequenos movimentos de 
dispersão comparativamente por exemplo aos peixes, a importante posição na cadeia 
alimentar aquática, o reduzido tamanho e a necessidade de pequenos volumes de 
amostra-teste [7,8,12,60]. 
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Figura 3.5 – Crustáceo de água doce Daphnia magna 
[80]
. 
 No que diz respeito à reprodução, as dáfnias são altamente férteis, pois 
reproduzem-se tanto de forma sexuada como assexuada. As alterações no ciclo 
reprodutivo refletem as condições ambientais nos diversos locais, não tendo por isso um 
padrão rígido de comportamento anual. Geralmente a reprodução ocorre por 
partenogénese, que se inicia em condições ambientais favoráveis, dando origem a crias 
de fêmeas geneticamente idênticas e com sensibilidade constante, o que permite 
minimizar os erros analíticos associados à variação genética dos organismos-teste. 
Devido ao regime de reprodução partenogénico proporcionar uma rápida expansão da 
população dafnídia, em condições favoráveis as dáfnias são maioritariamente fêmeas. 
Quando ocorrem alterações ambientais, como a diminuição da quantidade de nutrientes 
disponíveis, elevada densidade populacional ou fotoperíodo curto, as dáfnias respondem 
alterando a forma de reprodução para sexuada. Após serem produzidos machos, pode 
ocorrer reprodução sexuada, sendo produzidos ovos resistentes a condições ambientais 
severas, os quais se designam por efípios [7,8,12,56,60,79]. 
 Existem diversas espécies de dáfnias, destacando-se a Daphnia magna (Figura 










 A Daphnia magna tem sido largamente utilizada nos testes de ecotoxicidade 
devido a ser recomendada como organismo padrão por várias organizações 
internacionais, podendo-se referir a International Standard Organization (ISO) e a 
Organization for Economic Cooperation and Development (OECD). Além disso, possui 
maior quantidade de informação disponível relativamente às técnicas de cultura, à 
resposta manifestada à toxicidade, bem como das condições de temperatura e luz 
necessárias. Todavia, a distribuição geográfica de Daphnia magna é limitada, 
principalmente em áreas de média e baixa latitude, levando a que esta espécie não seja 
ecologicamente relevante em ambientes aquáticos tropicais e subtropicais, apresentando 
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Figura 3.6 – Crustáceo marinho Artemia salina 
[81]
. 
a Daphnia caritana vantagens relativamente a outras espécies de cladóceros neste tipo 
de ambientes [7–9,12,60,79]. 
 O crustáceo marinho Artemia salina (Figura 3.6), pertencente à classe 









 Este tipo de crustáceo caracteriza-se pela enorme quantidade de pares de 
apêndices achatados na região torácica, os quais permitem formar correntes de água 
para capturar alimentos, aumentando assim a superfície de contacto. Este bioindicador 
apresenta diversas vantagens, destacando-se o elevado potencial reprodutivo, a alta 
disponibilidade comercial, a possibilidade de avaliar a toxicidade de amostras com 
elevada salinidade, e pelo facto de não ser necessário manter culturas contínuas devido 
a poderem ser mantidos laboratorialmente na forma de ovos, os quais podem ser 
armazenados durante longos períodos de tempo em ambiente seco ou sob condições 
anaeróbias [8,60,68]. 
 A Harpacticoida é uma ordem de crustáceos, pertencente à subclasse copépoda, 
sendo a espécie Tisbe biminiensis a mais utilizada nos testes de ecotoxicidade. Este 
organismo-teste apresenta algumas vantagens, nomeadamente ampla distribuição 
geográfica, importância na cadeia alimentar marinha, pequeno tamanho e curto ciclo de 
vida. Para além disso, podem ser produzidos em condições laboratoriais a baixo custo, 
permitindo obter um armazenamento contínuo de organismos em diferentes estágios do 
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 3.5.4. Peixes 
 
 Os peixes são os principais representantes dos consumidores secundários, 
constituindo o nível superior da cadeia alimentar do ecossistema aquático. Este nível 
trófico destaca-se como uma componente indispensável de avaliação de riscos 
ambientais, devido à contaminação aquática se poder evidenciar pela redução da 
população de animais residentes e de espécies migratórias de peixes, e por apresentar 
grande interesse económico, bem como a sua ingestão poder representar uma via de 
contaminação, de por exemplo, metais e fármacos para o homem [8,48]. 
 As principais vantagens que este tipo de elemento biológico apresenta são: 
elevada sensibilidade, reprodutibilidade e eficiência; baixo custo; ocupam uma grande 
variedade de níveis tróficos refletindo os efeitos ambientais em todos os níveis da cadeia 
alimentar; ocorrem em praticamente todos os tipos de ecossistemas aquáticos; e a sua 
taxonomia, as exigências ecológicas e os ciclos de vida são aspetos geralmente melhor 
conhecidos relativamente a outros grupos biológicos. No entanto, apresentam como 
desvantagens o facto de o ciclo de vida ser superior ao dos restantes níveis tróficos, 
implicando longos períodos de tempo, a necessidade de equipamento especializado e os 
grandes volumes de amostra necessários para a realização dos ensaios [6,60]. 
 Podem ser utilizadas diversas espécies de peixes como bioindicadores, sendo de 
referir as seguintes: Danio rerio (vulgarmente conhecido por peixe zebra) (Figura 3.7-A), 
Lepomis macrochirus, Pimephales promelas (também designado por Fathead minnow) e 
Oncorhynchus mykiss (igualmente designado por truta arco-íris e anteriormente 






 O peixe Danio rerio é tropical de água doce e é uma das espécies mais utilizadas, 
devido a possuir elevada capacidade de adaptação a diversas condições ambientais, e 
por apresentar facilidade na manutenção e na reprodução em laboratório [9,68].  
 A espécie Oncorhynchus mykiss é muito sensível e possui necessidades muito 
específicas, designadamente água pura e bem oxigenada, enquanto a espécie Lepomis 
A 
B 
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macrochirus diz respeito a um peixe americano de grande porte, presente em lagos e rios 
lênticos. Os bioindicadores Oncorhynchus mykiss e Lepomis macrochirus apresentam 
elevada sensibilidade, e possuem uma larga base de dados que caracteriza a resposta 
aos contaminantes ambientais [48,60]. 
 
 
3.6. Avaliação e identificação da toxicidade 
 
 Os testes de ecotoxicidade permitem ir mais além do que prever o impacto das 
substâncias tóxicas no ecossistema. Uma vez que nem todas as substâncias contribuem 
para a toxicidade, é fundamental separar e identificar as substâncias tóxicas, sobretudo 
em amostras complexas, para compreender a causa da toxicidade observada, bem como 
para remover ou reduzir a concentração tóxica para níveis razoáveis. Assim, os testes de 
ecotoxicidade juntamente com outras técnicas permitem combinar a quantificação da 
toxicidade com a identificação das substâncias tóxicas [8,11,43,49]. 
 A United States Environmental Protection Agency (EPA ou USEPA) tem 
desenvolvido métodos de avaliação e identificação da toxicidade, mais conhecidos como 
métodos TIE (Toxicity identification evaluation), que envolvem três fases. A primeira fase 
consiste em testes de ecotoxicidade e tratamentos químicos, tendo como objetivo 
caraterizar a natureza físico-química das substâncias tóxicas e definir a classe a que 
pertencem. Os tratamentos químicos podem envolver modificação do pH, adição de 
agente quelante (por exemplo EDTA), extração em fase sólida com coluna de octadecil 
silano (C18), adição de tiossulfato de sódio (Na2S2O3) e filtração. A realização de testes 
de ecotoxicidade antes e após aplicar o tratamento químico permite avaliar a eficácia 
deste [8,11,43,49].  
 A segunda fase permite identificar as substâncias cuja classe foi determinada na 
fase anterior, envolvendo técnicas analíticas específicas, tais como cromatografia líquida 
de alta eficiência, cromatografia gasosa ou espetrometria de massa [8,49].  
 A terceira fase envolve a realização de testes químicos e ecotoxicológicos 
adicionais, que permitem confirmar a caraterização e a identificação previamente 
realizadas nas duas fases anteriores [8]. 
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4. Metodologias de ensaio 
 
 Os testes de ecotoxicidade têm ganho uma importância à escala global nos 
últimos anos, sendo atualmente considerados como parte integrante do programa de 
controlo da qualidade da água em vários países. Este tipo de teste é realizado na Europa 
e nos Estados Unidos, desde o início da década de 70, tendo os primeiros ensaios 
consistido na avaliação da mortalidade de algas e bactérias [6,9,48,55,60,67]. 
 Após a década de 80 foram desenvolvidas várias metodologias de ensaio 
normalizadas, sendo as mais difundidas as que foram sugeridas pelas seguintes 
organizações internacionais: American Society for Testing and Materials (ASTM), 
Organization for Economic Cooperation and Development (OECD), Association of 
Analytical Communities (AOAC) e International Standard Organization (ISO). 
Posteriormente alguns países optaram por desenvolver a sua própria metodologia, sendo 
o método utilizado nos Estados Unidos o sugerido pela United States Environmental 
Protection Agency (USEPA ou EPA), enquanto o utilizado na Alemanha foi proposto pelo 
Deutsches Institut für Normung (DIN). Estes métodos apresentam algumas diferenças 
entre si, nomeadamente no que diz respeito às espécies utilizadas, à composição dos 
meios de cultura, ao controlo do pH, aos métodos utilizados para determinar os 
resultados, bem como à forma de os exprimir [8,10,43,48,57,67,74]. 
 Os procedimentos dos ensaios de ecotoxicidade devem aproximar-se o mais 
possível das condições naturais em que os organismos vivem, para que estes respondam 
com a maior fiabilidade possível, tendo sido essa a maior dificuldade encontrada no 
desenvolvimento deste tipo de testes. Para contornar este facto, os ensaios são 
normalmente realizados em laboratório, sob condições experimentais específicas e 
controladas, eliminando assim as variações que possam ocorrer em parâmetros 
ambientais como temperatura, substrato e iluminação. Contudo, o facto de os testes 
serem conduzidos com um número limitado de espécies e em condições estritamente 
controladas leva a que os resultados não incluam o efeito natural a que os organismos 
estão expostos localmente, o que consequentemente impossibilita determinar 
rigorosamente a concentração segura tóxica [5,8,9,48,57]. 
 Existem diversos critérios que determinam a aplicabilidade de um modelo 
normalizado, os quais devem ser satisfeitos. Entre estes, é possível destacar a aceitação 
pela comunidade científica, pelo público e pela indústria em geral, o estudo de no mínimo 
cinco concentrações, a utilização de tempos de exposição realistas e a avaliação 
quantitativa através de métodos válidos como por exemplo análise estatística e a 
interpolação gráfica. Além disso, o teste deve ser sensível, económico, fácil de executar, 
reprodutível e útil do ponto de vista ambiental [11,57,61,64]. 
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 A metodologia desenvolvida pela EPA exige que as amostras para análise de 
metais sejam imediatamente conservadas após a colheita, enquanto a avaliação da 
presença de cloro residual total deve ser realizada imediatamente, ou o mais breve 
possível, tendo as amostras de ser previamente descloradas com tiossulfato de sódio 
(Na2S2O3) ou recorrendo a um sistema de filtração com carvão ativado. Quando o limite 
de deteção do bioensaio é suficientemente baixo e a concentração das substâncias 
tóxicas na amostra-teste é suficientemente elevada, a amostra deve ser utilizada na 
forma original. Porém, se a concentração das substâncias tóxicas for muito baixa e a 
sensibilidade do teste for muito afetada pelos sais nutrientes coexistentes, é necessário 
realizar previamente uma pré-concentração da amostra que garanta a preservação da 
sua integridade [43,55,57,84].  
 De forma a verificar eventuais interferências ao longo da realização do teste deve 
ser preparado um controlo negativo, o qual corresponde a uma amostra semelhante à 
avaliada, mas sem substância-teste. Deve ainda ser preparado adicionalmente um 
controlo positivo com uma substância tóxica de referência com efeito conhecido, que 
permita confirmar o alcance da sensibilidade expectável para os organismos utilizados e 
a reprodutibilidade dos resultados. Se a amostra tiver sido desclorada é também 
necessário incluir no ensaio um controlo de tiossulfato de sódio para avaliar a 
adequabilidade da concentração utilizada [11,57,70,84]. 
 No sentido de controlar as condições básicas às quais os organismos-teste estão 
expostos, bem como auxiliar a interpretação de resultados, devem ser efetuadas análises 
físico-químicas complementares. 
 Nos últimos anos tem crescido a preocupação relativamente ao conhecimento do 
potencial risco de toxicidade de diversos produtos químicos, tendo surgido por exemplo a 
regulamentação da UE para o registo, avaliação, autorização e restrição de produtos 
químicos, designado por REACH. Os fabricantes de produtos químicos têm de apresentar 
às autoridades reguladoras informações ecotoxicológicas, de forma a apoiar o registo 
e/ou aprovação de novos produtos. A avaliação da toxicidade aquática com bactérias, 
algas, crustáceos e peixes deverá ser colocada em fichas de segurança e permitirá 
classificar os produtos químicos e avaliar os respetivos riscos ambientais [85]. 
 A nível nacional o Decreto-Lei n.º 98/2010, de 11 de agosto, estabelece o regime 
a que obedece a classificação, embalagem e rotulagem das substâncias perigosas para a 
saúde humana ou para o ambiente, com vista à sua colocação no mercado, tendo sido 
revogado parcialmente pelo Decreto-Lei n.º 127/2013, de 30 de agosto, o qual estabelece 
o regime de emissões industriais aplicável à prevenção e ao controlo integrados da 
poluição, bem como as regras destinadas a evitar e ou reduzir as emissões para o ar, 
água e solo, e a produção de resíduos [48,86,87]. 
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 A descarga de águas residuais na Dinamarca exige a realização de ensaios com 
as seguintes espécies: bactéria luminescente Vibrio fisheri, alga verde Rhaphidocellis 
subcapitata, planta aquática Lemna minor, crustáceo Daphnia magna e peixe-zebra 
Brachydanio rerio [48]. 
 Foi desenvolvido um projeto de demonstração Europeu, entre 2002 e 2005, para 
avaliação ecotoxicológica de águas residuais municipais e industriais da bacia do rio 
Trancão (Portugal), tendo efetuado uma bateria de ensaios com as seguintes espécies: 
bactéria Vibrio fischeri, alga Pseudokirchneriella subcapitata, planta Lemna minor, e 
crustáceos Thamnocephalus platyurus e Daphnia magna [88,89]. 
 De seguida vai ser realizada uma breve descrição dos vários tipos de testes de 
ecotoxicidade, dando maior ênfase aos testes com algas, pois este foi o tipo de bioensaio 
executado neste trabalho.  
 
  
4.1. Bioensaios com bactérias 
 
 Os ensaios com bactérias são geralmente utilizados como método de triagem, 
tendo sido desenvolvida uma larga variedade de técnicas microbianas para avaliar os 
efeitos adversos resultantes da exposição a químicos tóxicos, sendo que a metodologia 
mais utilizada compreende a avaliação da inibição da bioluminescência da bactéria 
marinha Vibrio fischeri [43,55,60,65,74]. 
 O teste de ecotoxicidade com a bactéria luminescente Vibrio fischeri foi 
desenvolvido por Beckman em 1977 e introduzido no mercado em 1979, designando-se 
pelo nome comercial Microtox®. Este ensaio é considerado simples, sensível, rápido, 
económico e reprodutível. Todavia, apresenta algumas limitações, tais como o facto de a 
bactéria ter pouco significado biológico e de a cor e o pH das amostras poderem 
influenciar a emissão de luz. Para além disso, o teste é feito em meio salino, o que 
interfere por exemplo com a solubilidade dos metais. Estes motivos levam a que por 
vezes seja necessário realizar um pré-tratamento que reduza o efeito de estimulação das 
substâncias interferentes, como por exemplo sais nutrientes, que podem promover a 
respiração de bactérias luminescentes, e consequentemente simular a emissão de luz 
[8,48,55,60,74]. 
 O teste Microtox® tem sido normalizado e comercializado em diversas versões, 
estando os protocolos de ensaio disponíveis em diferentes normas, destacando-se as 
seguintes: ISO 11348, ASTM D 5660-96, DIN 38412-34 e AFNOR T90-320. O ensaio 
consiste na exposição da bactéria luminescente Vibrio fischeri a diferentes concentrações 
de agente tóxico, durante 15 a 30 minutos, sendo portanto avaliada a toxicidade aguda, 
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podendo também ser estimada a toxicidade crónica, pois o tempo de exposição das 
bactérias luminescentes depende das substâncias a avaliar. Não obstante, existe pouca 
informação disponível relativamente ao tempo de exposição utilizado nos ensaios. Os 
resultados obtidos são comparados com a luminescência emitida na amostra controlo 
negativo, sendo avaliada a relação dose-resposta [8,43,48,55,60;65]. 
 
 
 4.2. Bioensaios com algas 
 
 Os primeiros estudos realizados com algas foram desenvolvidos por Bringmann e 
Kühn em 1956, tendo sido divulgado em 1969 nos Estados Unidos um método provisório 
de ensaio com algas, designado por provisional Algal Assay Procedure. Após dois anos 
foi publicado o primeiro método normalizado de análise com algas, o qual foi denominado 
por Algal Assay Procedure: Bottle Test, tendo posteriormente diversas organizações 
internacionais desenvolvido outros procedimentos. Os métodos normalizados propostos 
apresentam diferenças entre si, nomeadamente no que diz respeito às espécies de algas 
utilizadas, à composição dos meios de cultura, ao controlo do pH, aos métodos utilizados 
para determinar a concentração de algas, bem como à forma de exprimir os resultados 
[48,57].  
 O princípio de todos os métodos normalizados consiste em expor uma suspensão 
de algas com densidade conhecida, juntamente com um meio nutriente, a diferentes 
concentrações de água residual ou agente químico. Após um período de tempo 
estabelecido procede-se à avaliação da taxa de crescimento da alga, sendo que a 
comparação com o crescimento de uma cultura numa solução controlo isenta de agentes 
tóxicos, permite avaliar a taxa de inibição de crescimento provocada pela toxicidade do 
meio aquático. Os ensaios realizados com algas apresentam elevada sensibilidade e são 
simples, rápidos e de baixo custo [43,52,60,64,68,77]. 
 Os fatores ambientais devem ser rigorosamente controlados durante o teste, pois 
podem levar à inibição do crescimento das algas, que será facilmente confundida com a 
manifestação da toxicidade. Desta forma, os ensaios de ecotoxicidade devem decorrer 
em condições controladas de temperatura, intensidade de luminosidade e pH. É de 
salientar que a cor das amostras pode funcionar como um interferente para as algas, pois 
as amostras sendo coradas absorvem parte da luz disponível, a qual é essencial para o 
crescimento das algas [3,8]. 
 Um dos métodos mais difundidos foi apresentado pela OECD, o qual é simples e 
económico, sendo necessário utilizar um aparelho de cultura com recipientes de vidro ou 
outro material quimicamente inerte, com volume adequado e sob agitação constante, que 
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permita manter as culturas a uma temperatura entre 21 e 24 ºC, controlada a ± 2 ºC, 
podendo ser apropriado utilizar temperaturas mais elevadas para por exemplo espécies 
tropicais. O teste consiste na exposição de microalgas de água doce ou cianobactérias 
em crescimento exponencial, à substância tóxica em estudo, durante normalmente um 
período de 72 horas. Uma vez que as algas se multiplicam até três vezes por dia, o teste 
pode abranger várias gerações de organismos, tratando-se por isso de um teste crónico. 
O ensaio deve decorrer em regime estático sem renovação, devendo as algas verdes 
receber luz fluorescente contínua branca fria (tipo luz solar) com uma gama de 
intensidade de 60 a 120 μE/m2/s (4440 – 8880 lux). Os ensaios devem ser realizados em 
triplicado e devem incluir soluções de controlo positivo e negativo, e no mínimo cinco 
soluções com diferentes concentrações da substância em estudo, que devem cobrir 
preferencialmente a gama que provoca 5 a 75% de inibição na taxa de crescimento algal. 
Para o teste ser válido é necessário garantir a satisfação de alguns critérios, sendo de 
destacar a sensibilidade ótima das algas que é alcançada com a adaptação da mesma às 
condições-teste, e a garantia do crescimento exponencial. Desta forma, é aconselhável 
inocular previamente a cultura com solução nutriente e sob luz fluorescente durante 2 a 4 
dias. Relativamente aos meios de cultura, são recomendados dois meios alternativos 
com diferente pH e capacidade tampão: meio OECD e meio AAP (meio EPA). A 
modificação destes meios pode ser benéfica na avaliação de, por exemplo, amostras com 
metais, agentes quelantes ou com diferentes valores de pH, não devendo a variação 
deste parâmetro no decorrer do teste exceder uma amplitude de 1,5 [52,57,64,68]. 
 A biomassa inicial deve ser idêntica em todas as culturas do teste, devendo ser 
suficientemente baixa para permitir um crescimento exponencial ao longo de todo o 
período de incubação, sem que ocorra o esgotamento de nutrientes. Este facto levou ao 
estabelecimento de critérios de aceitação, sendo recomendado que a biomassa inicial 
não exceda os 0,5 mg/L de peso seco, devendo o fator de aumento na cultura de controlo 
após um período de teste de 72 horas ser de pelo menos 16, o que corresponde a uma 
taxa de crescimento específica de 0,92 dia-1. Para as espécies mais frequentemente 
utilizadas: Pseudokirchneriella subcapitata, Desmodesmus subspicatus, Navicula 
pelliculosa, Anabaena flos-aquae e Synechococcus leopoliensis, a taxa de crescimento é 
substancialmente superior. No entanto, para espécies com taxa de crescimento inferior, o 
período de teste deve ser alargado de forma a obter um fator de aumento de densidade 
celular de 16 [64]. 
 Existem várias substâncias inibidoras de referência que podem ser utilizadas para 
preparar as soluções de controlo positivo, sendo as seguintes as mais utilizadas: 
dicromato de potássio (K2Cr2O7), cloreto de sódio (NaCl), cloreto de potássio (KCl), 
cloreto de cádmio (CdCl2), sulfato de cobre (CuSO4), dodecil sulfato de sódio (SDS; 
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NaC12H25SO4) e 3,5-diclorofenol (C6H4Cl2O) 
[57,64]. 
 A biomassa deve ser medida pelo menos diariamente, devendo no fim do teste 
ser realizada uma observação microscópica da cultura para confirmar a aparência normal 
e saudável das algas, ou detetar qualquer aparência anormal [64]. 
 A biomassa algal corresponde ao peso seco de matéria viva presente na solução- 
-teste, sendo expressa por mgalgas/Lsolução-teste. Devido à dificuldade em medir o peso seco, 
é frequente realizar medidas alternativas recorrendo ao microscópio com câmara de 
contagem manual, ao contador eletrónico de partículas ou ao citómetro de fluxo. É 
também possível recorrer a outras técnicas, como por exemplo espetrofotometria, 
colorimetria, fluorimetria ou densitometria ótica. Contudo, é de salientar que amostras 
com cor acentuada podem apresentar fenómenos de interferência na avaliação com este 
tipo de métodos óticos. A medida mais adequada corresponde à que apresenta melhor 
correlação com a biomassa durante todo o intervalo de teste, devendo ser conhecido o 
fator de conversão entre o peso seco e a medida alternativa. É de realçar que a utilização 
de diferentes medidas de avaliação do crescimento de algas pode conduzir a diferentes 
respostas de toxicidade, não podendo por isso os valores ser numericamente 
comparados [8,48,64]. 
 No que se refere à forma de exprimir os resultados, estes podem ser expressos 
pela taxa de crescimento específica média ou pelo rendimento, sendo a utilização da taxa 
de crescimento específica média cientificamente preferível, enquanto a resposta baseada 
no rendimento é uma exigência regulamentar de alguns países. A taxa de crescimento 
específica média diária é calculada com base no aumento logarítmico da biomassa 
durante o período de exposição, sendo o rendimento definido pela área sob a curva de 
crescimento que corresponde à amplitude entre a biomassa final e inicial [64]. 
A relação entre a concentração que provocou inibição a 50% dos organismos 
(C50) e a taxa de crescimento específica média ou o rendimento registado numa série de 
soluções-teste é expressa através do parâmetro EC50. De forma a distinguir os diferentes 
resultados é recomendado que os valores com base na taxa de crescimento específica 
média sejam expressos por ErC50, devendo os valores calculados através do rendimento 
ser especificados por EyC50. Os resultados obtidos com as duas variáveis de resposta 
não são comparáveis, sendo geralmente superiores os valores baseados na taxa de 
crescimento específica média [64]. 
 Adicionalmente, podem ser determinados estatisticamente os valores de CEO e 
CENO, recorrendo à técnica de análise de variância ANOVA [64]. 
 A EPA apresentou um método de avaliação da toxicidade crónica com a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata, o qual foi também bastante difundido. Este teste 
abrange a exposição do organismo-teste à solução controlo negativo e a pelo menos 
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cinco soluções com diferentes concentrações da substância em estudo durante um 
período de 96 horas, decorrendo em regime estático sem renovação, à temperatura de 
25 ± 1 ºC controlada a ± 3 ºC, e recebendo luz fluorescente contínua branca fria com 
intensidade de 86 ± 8,6 μE/m2/s (4306 lux) [57]. 
 Os bioensaios com algas têm sido aplicados em diversas situações, desde testes 
realizados com uma única substância até misturas complexas como as que se encontram 
em efluentes industriais.  
 
 
 4.3. Bioensaios com crustáceos 
 
 Os testes de ecotoxicidade com dafnídeos, particularmente a Daphnia magna, são 
largamente utilizados a nível internacional desde 1928 [7,10,12,79].  
 Os ensaios consistem em adicionar cinco dáfnias a cada recipiente contendo o 
meio de cultura e concentrações crescentes do tóxico a testar, sendo os organismos 
incubados sob condições controladas durante um período de 24 a 48 horas e na 
presença de luz. Devido a ser utilizado um reduzido número de organismos, o teste é 
usualmente realizado em triplicado. Quando se trata de efluentes e amostras ambientais, 
são normalmente avaliadas concentrações que permitam obter resultados de inibição 
distribuídos entre 0 e 100%. Devido à dificuldade em visualizar a morte dos organismos, 
o parâmetro considerado neste teste é a perda de mobilidade dos indivíduos, que pode 
ser observada em sistemas de câmeras de vídeo e expressa pela CE50. Pode também 
ser realizado um ensaio de reprodução expondo dáfnias durante 14 dias, em que é 
determinado o aumento do número de indivíduos, a partir do qual é possível estimar o 
efeito tóxico na reprodução [11,48,68,90]. 
 Uma substância de referência muitas vezes utilizada neste tipo de ensaios é o 
sulfato de zinco (ZnSO4), mas embora o zinco seja um elemento essencial para a 
regulação interna dos crustáceos, pode ser tóxico a níveis relativamente baixos, 
comprometendo as funções fisiológicas, tais como respiração, regulação osmótica, 
processos reprodutivos e aspetos comportamentais [70]. 
 A EPA recomenda um método para estimar a toxicidade crónica com a espécie 
Ceriodaphnia dúbia, o qual abrange ensaios com um controlo negativo e pelo menos 
cinco concentrações da substância em estudo, num sistema de renovação estático 
durante 7 dias. O teste deve decorrer à temperatura de 25 ± 1 ºC, com iluminação 
ambiente tipo laboratório, intensidade na gama de 10 a 20 µE/m2/s, tendo como 
parâmetros de avaliação a sobrevivência e a reprodução [57]. 
 Os ensaios com Artemia salina apresentam como vantagens o facto de serem 
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rápidos, simples, de baixo custo, requererem pequenos volumes de amostra e estarem 
em conformidade com as diretrizes éticas de animais em muitos países. As condições 
ótimas de crescimento deste tipo de bioindicador são temperatura de 30 ± 5 ºC, 
salinidade de 35%, e pH ligeiramente alcalino de cerca de 8, sendo que o teste de 
toxicidade consiste na incubação em água salgada durante 48 horas e na avaliação da 
perda de capacidade de movimentação das larvas [60,68;90]. 
 Existem protocolos internacionais que estabelecem normas para o uso de 
copépodes marinhos larvais ou nauplios da espécie Tisbe biminiensis, sendo os testes 
normalizados amplamente utilizados. Porém, é de referir, que estes métodos são 
demasiado trabalhosos quando envolvem um elevado número de amostras, pois a 
transferência dos organismos para cada poço é realizada individualmente [70]. 
 
 
4.4. Bioensaios com peixes 
 
 Os peixes representam uma componente indispensável na avaliação da 
toxicidade integrada de ambientes aquáticos, tendo a sua notoriedade sido demonstrada 
em diversos testes de toxicidade nas diretrizes da OECD [7].  
 Os peixes são expostos a diversas concentrações durante um determinado 
período de tempo, sendo a letalidade o parâmetro avaliado nos testes rotineiros de 
toxicidade aguda, podendo também ser avaliados outros parâmetros comportamentais 
através de câmeras de vídeo, tais como velocidade média, movimentos e número de 
rotações [11,60]. 
 Este tipo de ensaios possui boa sensibilidade, no entanto, tem como 
desvantagens o facto de apresentarem problemas de normalização, e de necessitarem 
de equipamento especializado e de longos períodos de tempo, o que torna o teste 
dispendioso e moroso [57,60]. 
 A EPA recomenda um método para estimar a toxicidade crónica com a espécie 
Pimephales promelas, o qual se baseia em ensaios com um controlo negativo e pelo 
menos cinco concentrações da substância em estudo, num sistema de renovação 
estático durante 7 dias. O teste deve decorrer à temperatura de 25 ± 1 ºC e com 
iluminação ambiente tipo laboratório, intensidade entre 10 e 20 µE/m2/s, tendo como 
parâmetros de avaliação a sobrevivência e o crescimento [57]. 
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5. Ecotoxicidade de produtos farmacêuticos 
 
 Os produtos farmacêuticos desempenham um papel fundamental no tratamento e 
prevenção de doenças dos seres humanos e animais, estando disponíveis em diversas 
classes, tais como, antibióticos, anti-inflamatórios, analgésicos, compostos neuroativos, 
contracetivos, entre outros. A sua utilização tem aumentado de forma descontrolada nos 
últimos anos, e devido à sua complexa degradabilidade não são removidos pelos 
tratamentos convencionais e entram continuamente no ambiente, sendo considerados 
poluentes persistentes [91–94]. 
 Os fármacos possuem propriedades intrínsecas bioativas, pelo que a exposição 
prolongada destes e/ou dos produtos resultantes das reações metabólicas, mesmo em 
baixas concentrações, pode conduzir a efeitos adversos para os seres humanos e para 
os ecossistemas, tais como desregulação endócrina, reações de resistência a 
medicamentos, genotoxicidade, carcinogenicidade, e efeitos na reprodução e no 
desenvolvimento de fetos. Em geral, os ecossistemas estão em maior risco do que os 
seres humanos devido a estarem expostos a concentrações mais elevadas [94–97]. 
 A entrada dos fármacos no ambiente deve-se à excreção do organismo (após 
ingestão) e à inadequada eliminação das substâncias indesejáveis ou fora de validade. 
Assim, após a sua ação, os compostos não absorvidos pelo organismo são expelidos 
através da urina e/ou fezes, na forma inalterada ou em metabolitos ativos que podem ser 
ainda mais nocivos do que os compostos originais. Estas substâncias são lançadas nas 
águas residuais, sendo posteriormente direcionadas através de redes de coletores para 
as Estações de Tratamento de Águas Residuais (ETAR). Para além disso, os compostos 
não desejáveis ou fora de validade são frequentemente eliminados de forma 
desapropriada, juntamente com os efluentes que são conduzidos para as ETAR, ou 
através dos resíduos sólidos que são depositados em aterros sanitários, produzindo 
lixiviados contaminados que podem atingir águas subterrâneas [94,98–102]. 
 Apenas as ETAR com tratamento terciário por ozonização, carvão ativado ou 
lâmpadas de raios ultravioleta têm capacidade para remover completamente os produtos 
farmacêuticos das águas residuais. Devido ao facto de estes métodos representarem um 
aumento significativo do custo de tratamento, demasiado elevados em alguns casos, a 
maioria das ETAR possui apenas tratamento secundário. Assim, os produtos 
farmacêuticos não são degradados completamente, permanecendo nas águas residuais 
tratadas que são posteriormente descarregadas em águas superficiais ou solos. Desta 
forma, os fármacos entram continuamente no ambiente, sendo as ETAR as principais 
responsáveis. A sua concentração no ambiente depende da eficiência das ETAR e das 
caraterísticas dos fármacos, tais como solubilidade, estabilidade química, biodegradação, 
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biotransformação, bioacumulação e tempo de semi-vida [94,95,97,98,101,103,104]. 
 O surgimento de compostos farmacêuticos no meio ambiente é alarmante, sendo 
necessário identificar e quantificar estes contaminantes. Embora o estudo se tenha 
iniciado na década de 70 nos Estados Unidos da América (EUA), este alcançou maior 
progresso apenas em meados dos anos 90 com o desenvolvimento de técnicas analíticas 
com limites de deteção de μg/L a ng/L, tais como cromatografia e espetrometria de 
massa. Atualmente, é evidente a ampla disseminação de fármacos, tendo sido detetados 
em águas residuais, de superfície (rios, lagos, ribeiras, estuários e mares), subterrâneas 
e potáveis, solos e sedimentos. A maioria dos estudos analisa a ecotoxicidade de um 
único composto farmacêutico, no entanto, é de referir que os fármacos estão 
normalmente presentes nos ecossistemas sob a forma de misturas complexas, e os 
vários constituintes podem ter diferentes modos de ação tóxica, podendo ocorrer o efeito 
sinérgico em que a toxicidade da mistura é superior à adição da toxicidade dos seus 
constituintes, ou o efeito antagónico em que a toxicidade da mistura é inferior à soma da 
toxicidade dos componentes isolados. Nos últimos anos tem-se verificado um 
crescimento na deteção, o qual foi associado ao aumento global da taxa de consumo de 
medicamentos [95,99,101, 103–109].  
 
 
5.1. Enquadramento legal 
 
 A preocupação com o potencial tóxico que diversos produtos químicos podem 
provocar no ambiente levou ao desenvolvimento de várias diretrizes para a sua avaliação 
ambiental. 
 Atualmente, o ordenamento jurídico da UE e dos EUA exige a avaliação de risco 
ambiental como pré-requisito para obter a autorização para comercializar novos produtos 
farmacêuticos. A Diretiva 92/18/CEE da Comissão, de 20 de março introduziu pela 
primeira vez a exigência da avaliação de risco ambiental relativa aos produtos 
farmacêuticos veterinários, tendo a European Medicines Agency (EMA) estabelecido 
diretrizes para essa avaliação. Posteriormente, a Comissão Europeia estendeu a 
avaliação aos produtos farmacêuticos para uso humano, publicando a Diretiva 
2001/83/CE do Parlamento Europeu e do Conselho, de 6 de novembro, a qual foi 
posteriormente alterada pela Diretiva 2004/27/CE, de 31 de março. A avaliação é dividida 
em duas etapas, sendo na fase I estimada a exposição ambiental dos produtos 
farmacêuticos ou metabolitos, e se a concentração ambiental for igual ou superior ao 
valor limite de segurança de 0,01 µg/L serão realizados estudos de fase II, de forma a 
avaliar o destino e os efeitos no ambiente. Nos EUA, as questões relativas aos fármacos 
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Figura 5.1 – Estrutura molecular do ibuprofeno 
[115]
. 
no ambiente são reguladas pela Food and Drug Administration (FDA), sendo exigida a 
avaliação se a concentração ambiental no ponto de entrada for superior a 1 µg/L. 
Contudo, existem poucos dados relativos à ecotoxicidade dos compostos que foram 
introduzidos no mercado antes de as diretrizes terem entrado em vigor [99,102,105,110–112]. 
 A Diretiva 93/67/CEE, de 20 de julho, classifica as substâncias de acordo com o 
seu valor de CE50 em diferentes classes: <1 mg/L (muito tóxico para os organismos 
aquáticos); 1 – 10 mg/L (tóxico para os organismos aquáticos) e 10 – 100 mg/L (nocivo 
para os organismos aquáticos), não tendo classificação substâncias com valor acima de 





O ibuprofeno (ácido 2-(4-isobutilfenil)propanóico) (Figura 5.1) é uma substância 
farmacêutica ativa pertencente ao grupo de anti-inflamatórios não esteróides (AINE), 
sendo também antipirético e analgésico, utilizado para combater a inflamação, a febre e o 






Do ponto de vista farmacológico, é um ácido fraco que atua por inibição não-          
-seletiva das isoformas enzimáticas 1 e 2 da cicloxigenase (COX), que catalisam a 
formação de prostaglandinas e tromboxano a partir do ácido araquidónico. Desta forma, a 
inibição da COX representa o passo limitante da velocidade de formação de 
prostaglandinas que se encontram no local da inflamação. A enzima COX-1 manifesta-se 
em muitos tipos de tecidos, incluindo os do trato gastrointestinal em que forma uma 
citoproteção no sistema gástrico, levando a sua inibição à formação de úlceras. Por outro 
lado, a COX-2 está presente num menor tipo de células, funcionando como mediador 
chave na cascata da inflamação e resposta da dor e da febre [97,105,107,109,116]. 
Esta substância foi sintetizada pela primeira vez em 1960 no Reino Unido, tendo 
sido comercializada no mesmo país apenas em 1969, e só em 1974 nos EUA. 
Atualmente é vendido em todo o mundo sem necessitar de prescrição médica, sendo o 
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Tabela 5.1 – Propriedades físico-químicas do ibuprofeno 
[adaptado de 103,121]
. 
terceiro fármaco mais consumido, possuindo uma produção global anual da ordem das 
quilotoneladas. Este fármaco pertence à lista de medicamentos essenciais da 
Organização Mundial de Saúde (OMS), e possui uma dose terapêutica relativamente 
elevada (600 – 1200 mg/d). De acordo com os últimos dados disponibilizados pela 
Autoridade Nacional do Medicamento e Produtos de Saúde (INFARMED), a taxa de 
consumo de ibuprofeno aumentou durante a última década, tendo a sua posição na lista 
de ingredientes farmacêuticos ativos mais vendidos sido alterada da 15ª para a 8ª, com 
mais de 2 milhões de prescrições em 2009 [91, 92,101,107,109,116–118].  
Após a administração, 70 a 80% da dose terapêutica é excretada com a urina e 
fezes, na forma de uma mistura do composto original livre inalterado com metabolitos. Os 
principais metabolitos de ibuprofeno nos seres humanos são o carboxi-ibuprofeno e o     
2-hidroxi-ibuprofeno, podendo também estar presentes em menor concentração 1-hidroxi-
-ibuprofeno, 3-hidroxi-ibuprofeno e vários ácidos glucorónicos conjugados com os vários 
metabolitos. Assim, do ibuprofeno ingerido apenas cerca de 15% é excretado na forma 
inalterada, sendo 43% metabolizado em carboxi-ibuprofeno e 26% em                               
2-hidroxi-ibuprofeno. Apesar de o carboxi-ibuprofeno ser o mais excretado, este é mais 
facilmente biodegradado, e por isso, o 2-hidroxi-ibuprofeno é o mais persistente no 
ambiente [109,119,120]. 
Na Tabela 5.1 encontram-se algumas propriedades físico-químicas do ibuprofeno, 
tais como fórmula química, peso molecular, solubilidade em água, constante de 
dissociação (pKa), coeficiente de partição octanol-água (log Kow), coeficiente de adsorção 



















pKa 4,5 – 5,2 
log Kow 4 
log Koc 1,82 – 3,12 
log Kd 1 – 1,78 
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O ibuprofeno tem baixa solubilidade em água, podendo esta ser aumentada em 
meio tamponado. Este facto foi confirmado com um teste que permitiu dissolver 38 mg/L 
de ibuprofeno. O elevado peso molecular juntamente com o alto log Kow indicam uma fácil 
adsorção a sólidos suspensos e sedimentos quando libertado em água [103]. 
De acordo com a literatura, a maioria das ETAR apenas permite remover 75 a 
90% do ibuprofeno, sendo possível alcançar cerca de 99% com tecnologias avançadas 
[95,101,107]. 
Apresenta-se de seguida, na Tabela 5.2, uma síntese dos trabalhos de revisão 
publicados envolvendo a deteção de ibuprofeno e seus metabolitos em diferentes 
ambientes aquáticos, e na Tabela 5.3 um resumo dos estudos de avaliação da 
ecotoxicidade do ibuprofeno utilizando diferentes organismos representativos e espécies 
[103,105]. 
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Número               
CAS 
Amostra País 
Procedimento                  
analítico 
Limite de deteção                                     
(ng/L) 




água nacional França LC-MS/MS 10 (limite de quantificação) 19 [104] 
água do rio Yangtze China SPE-UPLC-MS/MS 0,15-9,1 (limite de quantificação) 81,8-99,3 [122] 
água do rio Tiaoxi 
China SPE-LC-MS/MS - 
31 - 41,2 
[123] 
água do rio Jinxi 30,8-89,3 
água subterrânea Canadá SPE-LC-MS/MS - 3,97 [124] 
efluente de ETAR Coreia SPE-LC-MS/MS - 1600 [125] 
afluente de ETAR 
Espanha SPE-HPLC - 
12900-50600 
[126] 
efluente de ETAR 1050-8000 
afluente da ETAR de Eskilstuna 
Suécia SPE-LC-MS/MS - 
1200 
[127] 
efluente da ETAR de Eskilstuna 740 
afluente da ETAR de Nynäshamn 1500 
efluente da ETAR de Nynäshamn 290 
afluente da ETAR de Oxelösund 660 
efluente da ETAR de Oxelösund 80 
afluente da ETAR de Trosa 1400 
efluente da ETAR de Trosa 1300 
afluente de ETAR 
Espanha SPE-UPLC-MS/MS - 
7000-13700 
[120] efluente de ETAR 500-1900 
água de rio 200-800 
água de rio Canadá SPE-LC-MS/MS 0,5 270-2700 [128] 
água subterrânea Espanha SPE-LC-MS - 395 [129] 
afluente de ETAR 
Taiwan SPE-HPLC-MS/MS - 
711-17933 
[130] 
efluente de ETAR 313-3777 
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Número               
CAS 
Amostra País 
Procedimento                  
analítico 
Limite de deteção                                     
(ng/L) 





Taiwan SPE-HPLC-MS/MS 25 
119 
[130] 
efluente da indústria farmacêutica 45875 
água do rio Mankyung Coreia do Sul SPE-LC-MS/MS 5 <5-414(±13) [131] 
afluente de ETAR 
Luxemburgo SPE-LC-MS/MS 0,3 
82-3080 
[132] 
efluente de ETAR 3-359 
água do rio Alzette 10-295 
água do rio Mess 9-2383 
efluente de ETAR Espanha SPE-LC-QqLIT-MS 13 (limite de quantificação) 100-340 [133] 
efluente de ETAR Balcãs SPE-LC-MS/MS 12 LD-11900 [134] 
água subterrânea USA SPE-LC-MS 18 3110 [135] 
efluente de ETAR 
Coreia do Sul SPE-LC-MS/MS 1,0 
10-137 
[131] água superficial 11-38 
água potável <1,0 
afluente de ETAR 
Reino Unido SPE-HPLC-MS/MS 20 
7741-33764 
[136] efluente de ETAR 1979-4239 
água do rio Tyne 144-2370 




efluente de ETAR Bélgica 18-1860 
água de rio Alemanha 60-152 
água potável Eslovénia <12 
efluente hospitalar Espanha SPE-HPLC-MS/MS 31 1500-151000 [138] 
água do rio Po 
Itália SPE-HPLC-MS/MS 4,2 (limite de quantificação) 
ND-9,76 
[139] 
água do rio Lambro 78,5 
 
Avaliação da Ecotoxicidade do Ibuprofeno e seus Metabolitos usando Microalgas 
          59 
Tabela 5.2 (Continuação) 
 
Composto 
Número               
CAS 
Amostra País 
Procedimento                  
analítico 
Limite de deteção                                     
(ng/L) 




efluente de ETAR 
Reino Unido SPE-HPLC-MS/MS 20 
1700-3800 
[140] 
água superficial <20 
afluente de ETAR 
Espanha SPE-GC-MS 23 
34000 - 168000 
[141] 
efluente de ETAR 240 - 28000 
efluente de ETAR Canadá SPE-GC-MS 0,8 2235,2 - 6718,3 [142] 
afluente de ETAR 
Japão SPE-GC-MS 1 (limite de quantificação) 
407-1130 
[143] 
efluente de ETAR 1,41-177 
água do rio Somes Roménia SPE-GC-MS 30 (limite quantificação) <30 - 115,2 (±20,7) [144] 
afluente de ETAR 
Suíça SPE-GC-MS 8 
1750 - 4500 
[145] 
efluente de ETAR 100 - 1200 
afluente de ETAR 
Canadá SPE-GC-MS 10 
4100 - 10210 
[146] 
efluente de ETAR 110 - 2170 
afluente de ETAR 
Suécia SPE-GC-MS - 
3590 
[147] efluente de ETAR 150 
 água do rio Höje 10 - 220 
água do rio Elber 
Alemanha SPE-GC-MS 




água do lago Alster 4,9 
efluente de ETAR USA SPE-GC-MS 10 18 (±14%) [149] 
água do rio Paraíba do sul 
Brasil SPE-GC-MS 10 
<10 
[150] 
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Número               
CAS 
Amostra País 
Procedimento                  
analítico 
Limite de deteção                                 
(ng/L) 
Concentração registada                 
(ng/L) 
Referência 
Carboxi-     
-ibuprofeno 
15935-54-3 






[120] efluente de ETAR 700-10700 
água de rio 2000-3900 
afluente de ETAR 
Suécia SPE-GC-MS - 
10750 
[147] efluente de ETAR 430 
água do rio Höje 230-680 
água do rio Elber 
Alemanha SPE-GC-MS 0,21 
11-32 
[148] 
água do lago Alster 9,5 
2-Hidroxi-   
-ibuprofeno 
51146-55-5 






[120] efluente de ETAR 400-5900 
água de rio 1500-3000 
afluente de ETAR 
Suécia SPE-GC-MS - 
990 
[147] efluente de ETAR 50 
água do rio Höje 20-60 
água do rio Elber 
Alemanha SPE-GC-MS 0,38 
32-101 
[148] 
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Composto Número CAS Taxonomia Espécie Parâmetro ecotoxicológico Dados ecotoxicológicos Referência 
Ibuprofeno 15687-27-2 
alga Pseudokirchneriella subcapitata CE50 (96h) (inibição do crescimento) 2,3 mg/L [93] 
alga Desmodesmus subspicatus CE50 (inibição do crescimento) 342,2 mg/L [151] 
alga Desmodesmus subspicatus CE50 (inibição do crescimento) 315 mg/L [114] 
planta aquática Lemna minor CE50 (7 d) (inibição do crescimento) 4,01 mg/L [96] 
planta aquática Lemna minor CE50 (7 d) (inibição do crescimento) 22 mg/L [114] 
crustáceo Thamnocephalus platyurus CL50 (24 h) (mortalidade) 19,59 mg/L [131] 
crustáceo Daphnia magna CE50 (48 h) (imobilização) 10 - 100 mg/L [152] 
crustáceo Daphnia magna CE50 (14 d) (reprodução) 13,4 mg/L [152] 
crustáceo Daphnia magna CENO (14 d) (sobrevivência) 20 mg/L [152] 
crustáceo Daphnia magna CEO (14 d) (sobrevivência) 80 mg/L [152] 
crustáceo Daphnia magna 
CEO (14 d) (crescimento 
populacional) 
20 mg/L [152] 
crustáceo Gammarus pulex CEO (comportamento) 10 ng/L [153] 
crustáceo Daphnia magna CE50 (48 h) (imobilização) 101,2 mg/L [151] 
crustáceo Daphnia magna CE50 (48 h) (imobilização) 108 mg/L [114] 
molusco Planorbis carinatus CL50 (72 h) (sobrevivência) 17,1 mg/L [154] 
molusco Planorbis carinatus CENO (21 d) (sobrevivência) 5,36 mg/L [154] 
molusco Planorbis carinatus CENO (21 d) (crescimento) 1,02 mg/L [154] 
molusco Planorbis carinatus CEO (21 d) (crescimento) 2,43 mg/L [154] 
molusco Planorbis carinatus CENO (21 d) (reprodução) 2,43 mg/L [154] 
cnidário  Hydra attenuata CL50 (96 h) (morfologia) 22,36 mg/L [155] 
cnidário  Hydra attenuata CE50 (96 h) (morfologia) 1,65 mg/L [155] 
cnidário  Hydra attenuata CEO (96 h) (morfologia) 1 mg/L [155] 
cnidário  Hydra attenuata CENO (96 h) (morfologia) 0,1 mg/L [155] 
cnidário  Hydra attenuata CE50 (96 h) (alimentação) 3,85 mg/L [155] 
peixe Oryzias latipes CL50 (96 h) (mortalidade) >100 mg/L [154] 
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6. Materiais e métodos 
 
 A ecotoxicidade do ibuprofeno e seus metabolitos foi determinada através do teste 
de inibição para algas, estabelecido no Regulamento (CE) n.º 440/2008 da Comissão de 
30 de maio de 2008 [13]. A escolha deste tipo de método recaiu sobre o facto de ser 
considerado apropriado para a realização deste estudo, consistindo na exposição de 
diversas gerações de organismos-teste, em condições definidas, a diferentes 
concentrações de substância-teste, e na avaliação dos efeitos sobre o crescimento. De 
modo a evitar contaminações com microrganismos, utilizaram-se técnicas asséticas 
recorrendo a uma câmara de fluxo laminar (Faster, modelo two 30, Itália) e à esterilização 
a 122 ºC durante 15 min em autoclave (AJC, modelo uniclave 88, Portugal). 
 
 
6.1. Reagentes e solventes 
 
Nos ensaios de ecotoxicidade foi utilizada água desionizada (15,0 MΩ.cm; 
Millipore modelo Elix 3, Molsheim, França).  
A preparação do meio de cultura envolveu a utilização de várias substâncias, tais 
como cloreto de magnésio hexahidratado (MgCl2.6H2O), nitrato de sódio (NaNO3), 
hidrogenofosfato de dipotássio (K2HPO4) e hidrogeno-carbonato de sódio (NaHCO3), que 
foram adquiridos à Riedel-de-Haën (Seelze, Alemanha). Os compostos cloreto de cálcio 
dihidratado (CaCl2.2H2O), sulfato de magnésio heptahidratado (MgSO4.7H2O), cloreto de 
zinco (ZnCl2), cloreto de ferro hexahidratado (FeCl3.6H2O) e molibdato de sódio 
dihidratado (Na2MoO4.2H2O) foram obtidos na Merck (Darmstadt, Alemanha), e o ácido 
bórico (H3BO3) na Scharlab S.L. (Sentmenat, Espanha). O cloreto de manganês (II) 
tetrahidratado (MnCl2.4H2O) foi adquirido à Fluka (Steinheim, Alemanha), tendo o cloreto 
de cobalto hexahidratado (CoCl2.6H2O), o cloreto de cobre dihidratado (CuCl2.2H2O), o 
ácido etilenodiaminotetraacético sal disódio dihidratado (Na2EDTA.2H2O) e o selenato de 
sódio (Na2SeO4) sido obtidos na Sigma-Aldrich (Steinheim, Alemanha). 
 Nos ensaios de ecotoxicidade utilizou-se dicromato de potássio (K2Cr2O7), 
ibuprofeno (C13H18O2) (pureza ≥ 98%), carboxi-ibuprofeno (C13H16O4) (pureza ≥ 99,4%) e 
2-hidroxi-ibuprofeno (C13H18O3) (pureza ≥ 99,1%), que foram adquiridos à Sigma-Aldrich 
(Steinheim, Alemanha). 
Na análise cromatográfica foi utilizada água ultra-pura (18,2 MΩ.cm; Millipore, 
modelo simplicity 185; Molsheim, França), ácido acético glacial (pureza ≥ 99,7%; Carbo 
Erba, Rodano, Itália) e acetonitrilo LiChrosolv® (pureza ≥ 99,9%, Merck, Darmstadt, 
Alemanha). Os eluentes foram previamente filtrados por um filtro de membrana de nylon 
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com 0,22 µm de diâmetro de poro (Membrane-Solutions), num sistema de filtração 
(Teknokroma) auxiliado por uma bomba de vácuo (Drinko, modelo D-95, Barcelona, 
Espanha). Posteriormente foram desgaseificados durante 15 minutos num banho de 





Os organismos utilizados nos testes foram as algas verdes unicelulares de água 
doce Pseudokirchneriella subcapitata CCAP 278/4 e Chlorella vulgaris estirpe 211. 
 A cultura stock da alga Pseudokirchneriella subcapitata foi fornecida pela 
Faculdade de Engenharia da Universidade do Porto, tendo a cultura de Chlorella vulgaris 
sido facultada pela Escola Superior de Biotecnologia da Universidade Católica 
Portuguesa. De forma a adaptar as algas às condições do teste e assegurar que se 
encontravam na fase de crescimento exponencial quando fossem inoculadas nas 
soluções-teste, procedeu-se à transferência numa câmara de fluxo laminar de cerca de 
100 mL de cultura stock e 1 L de meio nutriente (o meio de cultura será descrito no 
subcapítulo seguinte) para um balão previamente autoclavado. As culturas de algas 
(Figura 6.1) foram mantidas durante cerca de 4 dias nas condições recomendadas no 
Regulamento (CE) n.º 440/2008 da Comissão de 30 de maio de 2008: temperatura 
ambiente (23 ± 2 ºC) e iluminação fluorescente uniforme contínua do tipo branca fria (4 
lâmpadas de 36 W/865 Osram L, Alemanha, à distância de 0,45 m) [13]. De modo a 
manter as algas em suspensão, e consequentemente melhorar as trocas gasosas e 
reduzir a variação do pH, estas foram agitadas borbulhando ar filtrado através de uma 
bomba (Tetratec, Alemanha). Iniciou-se uma nova cultura semanalmente, tendo 
posteriormente procedido à sua observação num microscópio ótico (Leica, modelo DM 
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6.3. Meio nutriente 
 
O meio de cultura foi preparado a partir de quatro soluções stock, com a 
composição e as concentrações indicadas na Tabela 6.1, utilizando água desionizada na 
diluição. 
As soluções stock nºs 1, 2 e 3, a água desionizada e todo o material utilizado na 
preparação foram autoclavados, tendo-se optado por filtrar a solução nº 4 num filtro de 
membrana estéril de celulose com 0,45 μm de diâmetro de poro (GN-6 metricel®, PALL 
Gelman, Michigan, EUA) na câmara de fluxo laminar, devido à possível precipitação do 
hidrogeno-carbonato de sódio. O meio de cultura foi também preparado na câmara de 
fluxo laminar, diluindo em cerca de 900 mL de água desionizada previamente 
autoclavada, 9 mL de solução nº 1 e 0,9 mL de cada uma das restantes soluções stock. 
O meio de cultura preparado apresentou um pH de cerca de 7,9, tendo sido conservado a 
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Composição das soluções de reserva Concentração na solução de reserva 







































6.4. Substância de referência 
 
De forma a demonstrar a adequabilidade das condições utilizadas nos ensaios 
laboratoriais, realizou-se inicialmente um ensaio com a substância inibidora de referência 
dicromato de potássio. A escolha deste composto teve que ver com o facto de ser muito 
utilizado como referência para algas verdes, apesar de a sua cor poder afetar a qualidade 
e intensidade da luz que as algas recebem, podendo também influenciar as 
determinações espetrofotométricas. Foi preparada uma solução com concentração 
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6.5. Substâncias de ensaio 
 
Os compostos farmacêuticos avaliados neste trabalho foram o ibuprofeno e os 
seus metabolitos, carboxi-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno. A Comissão Europeia incluiu 
em junho de 2010 o ibuprofeno na lista das possíveis 19 novas substâncias prioritárias, 
no âmbito da Diretiva-Quadro da Água (DQA). No entanto, foi excluído em janeiro de 
2012 devido aos riscos para o meio aquático demonstrados até então não terem sido 
considerados suficientes [91,101,107]. Com este trabalho pretende-se fortalecer a avaliação 
da toxicidade do ibuprofeno e estimar a toxicidade dos seus metabolitos, devido a haver 
uma reduzida informação na literatura. 
Foram preparadas soluções stock com concentrações aproximadas de 40 e 20 




6.6. Procedimento experimental 
 
Os ensaios de ecotoxicidade consistiram em expor culturas de algas 
Pseudokirchneriella subcapitata e Chlorella vulgaris, em fase de crescimento exponencial 
e sob condições definidas, a diferentes concentrações das substâncias de referência 
(dicromato de potássio) e de ensaio (ibuprofeno e seus metabolitos), durante diversas 
gerações.  
 De modo a garantir um crescimento exponencial ao longo do período de 
incubação sem suceder um esgotamento de nutrientes, foi necessário assegurar que a 
biomassa de algas inicial era suficientemente baixa. Assim, foi necessário realizar 
previamente um ajuste diluindo a alga com meio de cultura, de forma a obter um valor 
inicial de absorvância próximo de 0,1. 
A preparação decorreu numa câmara de fluxo laminar, consistindo em adicionar a 
matrazes de 250 mL previamente autoclavados 10 mL de alga e diferentes volumes da 
substância em estudo, aferindo o volume de 100 mL com meio de cultura. Na Tabela 6.2 
encontram-se resumidas as condições utilizadas, tendo os matrazes sido tapados com 
algodão cardado (Hidrofer) e gaze hidrófila (Luteme), e mantidos durante um período de 
72 ± 2 horas nas mesmas condições a que as culturas de algas foram sujeitas: 
temperatura ambiente e iluminação fluorescente uniforme contínua do tipo branca fria. 
Relativamente à agitação, esta foi realizada manualmente duas vezes por dia, tendo a 
sua posição sido trocada aleatoriamente para que recebessem uma quantidade de luz 
uniforme. 
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Tabela 6.2 – Resumo das condições utilizadas no ensaio de ecotoxicidade. 
Relativamente à concentração de substância avaliada nos ensaios, esta teve de 
ser adaptada à sensibilidade da alga. Assim, na avaliação do dicromato de potássio 
testou-se a gama de 0,25 a 4 mg/L para a alga Pseudokirchneriella subcapitata e de 
0,0625 a 1 mg/L para a alga Chlorella vulgaris. No estudo do ibuprofeno avaliou-se a 
gama de 4 a 36 mg/L para ambas as algas, enquanto nos metabolitos de 1 a 8 mg/L para 
a alga Pseudokirchneriella subcapitata e de 0,5 a 8 mg/L para a alga Chlorella vulgaris. 
Os volumes utilizados nos ensaios referidos anteriormente encontram-se no anexo A, 

















Tipo de teste 
Temperatura 
estático sem renovação 
23 ºC ± 2 ºC 
Qualidade de iluminação luz fluorescente branca fria 
Intensidade da luz 4 lâmpadas de 36 W (distância de 0,45 m) 
Fotoperíodo 
Recipiente de teste 
iluminação contínua 
matrazes de 250 mL 
Volume de solução-teste 





Agitação manual, duas vezes por dia 
Concentrações testadas 
 
Nº de réplicas 
5 e um controlo (4 e um controlo para os metabolitos avaliados 
com a alga Pseudokirchneriella subcapitata) 
3 
Duração do teste 72 ± 2 horas 
Parâmetro de avaliação crescimento (avaliado através da densidade ótica) 
Amostragem início e fim do teste 
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Figura 6.2 – Espetrofotómetro UV/visível (Jenway, modelo 6405) 
[157]. 
6.7. Parâmetros de avaliação 
 
O parâmetro avaliado neste estudo foi a inibição do crescimento algal, cuja 
estimativa foi realizada através da medida da absorvância inicial e final, e posteriormente 
correlacionada com a densidade celular. Adicionalmente avaliou-se o pH e a 
concentração de substância-teste no princípio e no final do ensaio, de forma a garantir a 
validade do teste. 
 
 
6.7.1. Inibição do crescimento de algas 
 
A concentração de algas inicial e final foi avaliada pela absorvância medida num 
espetrofotómetro UV/visível (Jenway, modelo 6405, EUA) (Figura 6.2) no comprimento de 












De forma a estabelecer uma correlação entre a absorvância e a densidade celular, 
prepararam-se soluções com diferentes concentrações de alga, a partir de uma 
absorvância inicial de cerca de 0,6 e usando água desionizada como meio de diluição. Os 
volumes utilizados nas várias preparações encontram-se no anexo A, sub-secção A.1, 
tendo para cada uma sido quantificada a densidade celular (nº células/mL), recorrendo a 
uma câmara de contagem (Blaubrand, modelo Neubauer improved, Alemanha) (Figura 
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Figura 6.4 – Elétrodo de vidro combinado conectado a um decimilivoltímetro  
                                             (Crison®, modelo pH meter GLP 22) 
[159]. 






 A avaliação destes dois parâmetros permitiu construir uma curva de calibração 
que os relaciona diretamente, possibilitando estimar a absorvância nos ensaios em vez 
da densidade celular, tarefa que tornaria o teste muito moroso. Assim, foi possível 
correlacionar a absorvância com a densidade celular, correspondendo o crescimento 
algal à diferença entre a densidade celular final e inicial. A inibição do crescimento foi 
calculada pela redução do crescimento de algas no ensaio com o composto, 
relativamente à cultura de controlo. 
 Adicionalmente construiu-se uma curva de calibração que relaciona a absorvância 
com a biomassa seca (mg/mL). Para isso, filtrou-se um determinado volume das soluções 
anteriores em filtros de membrana de celulose previamente lavados, secos em estufa (P 
selecta, Barcelona, Espanha) e pesados numa balança (Mettler Toledo, modelo 
MS205DU). Colocaram-se os filtros com alga a secar numa estufa a 50ºC e procedeu-se 





O pH foi avaliado com um elétrodo de vidro combinado, conectado a um 
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Figura 6.5 – Sistema de cromatografia líquida de alta eficiência com detetor de fluorescência 
                               (Prominence Shimadzu) [160]. 
6.7.3. Concentração de substância de ensaio 
 
A concentração de substância-teste (ibuprofeno e metabolitos) inserida nas 
culturas, bem como a permanecente no final do ensaio, foi avaliada por cromatografia 
líquida de alta eficiência acoplada a um detetor de fluorescência (LC-FLD), utilizando um 
método cromatográfico adaptado de Bragança et al., 2012 [91]. As amostras foram 
previamente filtradas através de um filtro seringa de nylon com tamanho de poro de 0,22 
µm (Specanalítica), colocadas em viais de cor âmbar para prevenir a degradação das 
substâncias com a luz solar, e armazenadas a -18 ºC, até à análise. As amostras foram 
homogeneizadas num misturador vortex (Nahita 681/5, Navarra, Spain) antes da análise 
cromatográfica, tendo concentrações superiores a 4 mg/L sido diluídas para este valor, 
utilizando meio de cultura na diluição. 
A análise cromatográfica foi realizada num sistema Prominence (Shimadzu 
Corporation, Quioto, Japão) (Figura 6.5), equipado com bomba LC-20AD, unidade de 
desgaseificação DGU-2A5R, injetor automático SIL-20AHT, detetor de fluorescência        
RF-20AXS, forno da coluna CTO-10 ASVP, controlador CBM-20A e programa LC Solution 












A separação cromatográfica foi realizada utilizando uma coluna Luna C18 (5 µm; 
4,6x150 mm; Phenomenex, Torrance, USA) e a fase móvel consistia em água ultra-pura 
acidificada (pH 3, ajustado com ácido acético) como eluente A, e acetonitrilo (ACN) como 
eluente B. A corrida cromatográfica teve uma duração de 40 minutos, utilizando-se um 
programa em gradiente inicialmente com 70-30% água ultra-pura acidificada-ACN, 
variando gradualmente para 40-60% água ultra-pura acidificada-ACN durante 30 minutos, 
voltando às condições iniciais de 70-30% água ultra-pura acidificada-ACN em 2 minutos e 
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Tabela 6.3 – Resumo das condições cromatográficas utilizadas 
[adaptado de 91]
. 
permanecendo nestas condições durante 8 minutos. O caudal utilizado foi de 1 mL/min e 
o volume de injeção foi de 20 µL, tendo a análise sido realizada com a coluna à 
temperatura de 25 ºC. A deteção de fluorescência foi realizada com um par de 
comprimentos de onda de excitação/emissão de 220/290 nm, e a identificação dos 
compostos foi baseada no tempo de retenção, no par de comprimentos de onda de 
excitação/emissão e no método da curva de calibração externa. Na Tabela 6.3 





















coluna Luna C18 (5 µm; 4,6x150 mm; Phenomenex) 
água ultra-pura acidificada (pH 3, ajustado com ácido 
acético) 
Eluente B acetonitrilo (ACN) 
Gradiente 0-30 min: 70-30% a 40-60% água-ACN  
30-32 min: 40-60% a 70-30% água-ACN  
32-40 min: 70-30% água-ACN 
Caudal 
Volume de injeção 
1 mL/min 
20 µL 
Temperatura da coluna 
Comprimentos de onda de excitação/emissão 
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6.8. Análise de dados 
 
Os valores de absorvância inicial e final obtidos a 440 nm foram transformados em 
densidade celular, através de uma curva de calibração. O crescimento algal foi calculado 
pela diferença entre a densidade celular final e inicial, correspondendo a inibição do 
crescimento à redução de algas no ensaio com substância, relativamente à cultura de 
controlo. Considerou-se como critério de aceitabilidade uma variabilidade inferior a 20% 
entre as réplicas. 
Os resultados de ecotoxicidade obtidos foram analisados estatisticamente de 
acordo com o sugerido pela EPA [57]. Assim, começou-se por avaliar a normalidade da 
distribuição dos resultados obtidos para cada concentração pelo teste de Shapiro-Wilk e 
a homogeneidade de variância pelo teste de Bartlett.  
 
 







Xi  – observação centrada i 
       – média de todas as observações centradas 





    
onde: 
 
 ai – coeficientes para o teste de Shapiro-Wilk 
k – correspondente a n/2 se n for par e (n-1)/2 se n for ímpar 
 
Se o valor de W obtido for superior ao valor crítico tabelado para o teste, 
considerando um nível de significância de 0,01 e n observações centradas, os dados têm 
uma distribuição normal. 
Avaliação da Ecotoxicidade do Ibuprofeno e seus Metabolitos usando Microalgas 
  73 







Vi – graus de liberdade para cada concentração testada e controlo, Vi = n-1 










Se o B obtido tiver valor inferior ao valor crítico para essa distribuição, para um 
nível de significância de 0,01 e p-1 graus de liberdade, há homogeneidade de variância. 
 Após verificar os requisitos de distribuição normal e homogeneidade de variância 
dos dados obtidos para cada concentração, utiliza-se o teste de Dunnett para estimar os 
valores de CENO e CEO. 
 
 







   – contagem média de células para a concentração i 
      – contagem média de células para o controlo 
Sw – raiz quadrada do quadrado médio dentro 
n1 – número de réplicas para o controlo 
ni – número de réplicas para a concentração i 
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Se o valor de ti obtido for superior ao valor crítico para essa distribuição, com um 
nível de significância de 0,05, N-p graus de liberdade e concentrações excluindo o 
controlo, as concentrações testadas têm significativamente menor número de células do 
que o controlo, e CENO e CEO são as duas concentrações cujos ti´s se encontram 
abaixo do valor crítico, sendo o valor de CENO inferior ao de CEO. 












CEx – concentração efetiva que causa x % de inibição 
Cj – concentração de ensaio testada cujo efeito de inibição é imediatamente 
inferior à inibição x pretendida 
M1 – média da resposta de inibição para o controlo 
Cj+1 – concentração de ensaio testada cujo efeito de inibição é imediatamente 
superior à inibição x pretendida 
Mj – média da resposta de inibição para a concentração do ensaio Cj 
Mj+1 – média da resposta de inibição para a concentração do ensaio Cj+1 
 
Os valores de CENO e CEO são determinados por análise de variância e testes 
de comparação múltipla. Assim, é utilizada a variância de dados para determinar os 
ensaios que são significativamente diferentes do controlo, dependendo da variabilidade 
dos dados, do nível de significância escolhido e do tamanho da amostra. Por estes 
motivos, alguns autores defendem o cálculo de valores de CE de baixo efeito, como por 
exemplo CE10, em alternativa ao cálculo de CENO
 [161]. 
Devido a ter sido utilizada uma técnica de interpolação linear para calcular uma 
estimativa dos valores de CE, não podem ser aplicados métodos estatísticos padrão para 
o cálculo dos intervalos de confiança [14]. 
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Tabela 7.1 – Coeficientes de correlação e limites de deteção (LD) e de quantificação (LQ) obtidos para as 
                       diferentes substâncias. 
7. Resultados e discussão 
 
Os ensaios de ecotoxicidade do ibuprofeno e dos seus metabolitos, carboxi-           
-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno, utilizando as microalgas Pseudokirchneriella 
subcapitata e Chlorella vulgaris, encontram-se documentados em fotografias em anexo, 
na secção B, e os resultados experimentais obtidos relativamente à absorvância, pH e 
concentração apresentam-se na secção C. 
De forma a garantir os critérios de qualidade do teste foi necessário verificar 
alguns pressupostos. Calculou-se o fator de aumento da densidade celular no fim do 
teste nas culturas de controlo, tendo-se verificado que foi superior a 16. Mediu-se o pH 
inicial e final, tendo-se confirmado que a amplitude da variação deste parâmetro nas 
culturas de controlo foi inferior a 1,5 unidades. 
Avaliou-se também a concentração das substâncias de ensaio por LC-FLD, 
utilizando as condições cromatográficas descritas na sub-seção 6.7.3, que permitiram 
confirmar que no final do teste a concentração se mantém a mais de 80% do valor inicial. 
Para as condições cromatográficas utilizadas obtiveram-se os seguintes tempos de 
retenção: 6,8 minutos para o 2-hidroxi-ibuprofeno, 7,8 minutos para o carboxi-ibuprofeno 
e 27,8 minutos para o ibuprofeno (Figura C.1), tendo a concentração sido calculada pela 
área dos picos através de uma curva de calibração externa. A validação da metodologia 
analítica desenvolvida compreendeu a determinação da linearidade, do limite de deteção 
(LD) e do limite de quantificação (LQ). As curvas de calibração obtidas pela regressão 
linear deram bons ajustes (coeficientes de correlação ≥ 0,9999), encontrando-se na 




















Ibuprofeno 0,9999 0,034 0,113 
Carboxi-ibuprofeno 0,9999 0,006 0,022 
2-Hidroxi-ibuprofeno 0,9999 0,008 0,027 
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Figura 7.1 – Curva de calibração absorvância versus densidade celular para a alga  
                                 Pseudokirchneriella subcapitata. 
 . 
Figura 7.2 – Curva de calibração absorvância versus densidade celular para a alga Chlorella vulgaris. 
 . 
7.1. Curvas de calibração 
 
 Os valores de absorvância a 440 nm foram correlacionados com a densidade 
celular e com a concentração de alga, obtendo-se as curvas de calibração que se 
apresentam de seguida nas Figuras 7.1 a 7.4.  
 
 
7.1.1. Curvas de calibração absorvância versus densidade celular 
 
Nas Figuras 7.1 e 7.2 representam-se as curvas de calibração absorvância versus 
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   Figura 7.3 – Curva de calibração absorvância versus concentração de alga  
                                                Pseudokirchneriella subcapitata. 
 . 
Figura 7.4 – Curva de calibração absorvância versus concentração de alga Chlorella vulgaris. 
 . 
 A observação das curvas permite verificar que existe uma elevada concordância 
entre os resultados obtidos pelos dois métodos (coeficientes de correlação ≥ 0,9975), 
permitindo para absorvâncias entre 0,01 e 0,60 para a alga Pseudokirchneriella 
subcapitata, e 0,02 e 0,68 para a espécie Chlorella vulgaris, prever a densidade celular 
de forma bastante eficiente. 
 
 
7.1.2. Curvas de calibração absorvância versus concentração de alga 
 
 Nas Figuras 7.3 e 7.4 apresentam-se as curvas de calibração absorvância versus 
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 As curvas absorvância versus concentração de alga apresentam uma menor 
correlação relativamente às anteriores (coeficientes de correlação ≥ 0,9835), podendo 
estar relacionado com o facto de terem sido realizadas várias etapas (filtração e 
secagem), potenciando assim a introdução de erros no procedimento analítico, e com o 




7.2. Testes de inibição 
 
 Foram realizados testes de inibição com a substância inibidora de referência 
dicromato de potássio, e com as substâncias-teste ibuprofeno, carboxi-ibuprofeno e        
2-hidroxi-ibuprofeno. 
 As absorvâncias inicial e final medidas a 440 nm foram transformadas em 
densidade celular através da curva de calibração, tendo sido calculado o crescimento 
algal pela diferença entre a densidade celular final e inicial, e estimada a inibição do 
crescimento pela redução de algas no ensaio com substância relativamente à cultura de 
controlo. 
 De seguida apresentam-se os resultados das taxas médias de inibição em função 




7.2.1. Inibição do crescimento algal para o dicromato de potássio  
 
 Nas Figuras 7.5 e 7.6 encontra-se a inibição do crescimento algal em função da 
concentração de dicromato de potássio, obtida para as algas Pseudokirchneriella 
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Figura 7.5 – Inibição do crescimento da alga Pseudokirchneriella subcapitata em função da concentração 
                       de dicromato de potássio. 
 . 
Figura 7.6 – Inibição do crescimento da alga Chlorella vulgaris em função da concentração 



























 Comparando as figuras 7.5 e 7.6, verifica-se que para alcançar inibições de 
crescimento semelhantes é necessário maior concentração de dicromato de potássio 
para a alga Pseudokirchneriella subcapitata, o que indica que a alga Chlorella vulgaris 

































































Concentração inicial média de dicromato de potássio (mg/L)
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Figura 7.7 – Inibição do crescimento da alga Pseudokirchneriella subcapitata em função da concentração 
                        de ibuprofeno. 
 . 
Figura 7.8 – Inibição do crescimento da alga Chlorella vulgaris em função da concentração de ibuprofeno. 
 . 
7.2.2. Inibição do crescimento algal para o ibuprofeno  
 
 Nas Figuras 7.7 e 7.8 apresenta-se a inibição do crescimento algal em função da 
concentração de ibuprofeno, obtida para as algas Pseudokirchneriella subcapitata e 


























 As figuras mostram que o ibuprofeno provocou inibições mais baixas na alga 
Chlorella vulgaris, indicando que a alga Pseudokirchneriella subcapitata possui maior 






























































Concentração inicial média de ibuprofeno (mg/L)
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Figura 7.9 – Inibição do crescimento da alga Pseudokirchneriella subcapitata em função da concentração 
                      de carboxi-ibuprofeno. 
 . 
Figura 7.10 – Inibição do crescimento da alga Chlorella vulgaris em função da concentração 
                            de carboxi-ibuprofeno. 
 . 
7.2.3. Inibição do crescimento algal para o carboxi-ibuprofeno  
 
 Nas Figuras 7.9 e 7.10 representa-se a inibição do crescimento algal em função 
da concentração de carboxi-ibuprofeno, obtida para as algas Pseudokirchneriella 


























 A análise das figuras indica que para as concentrações testadas, o carboxi-           
-ibuprofeno causou baixas inibições de crescimento nas algas Pseudokirchneriella 




























































Concentração inicial média de carboxi-ibuprofeno (mg/L)
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Figura 7.11 – Inibição do crescimento da alga Pseudokirchneriella subcapitata em função da concentração 
                       de 2-hidroxi-ibuprofeno. 
 . 
Figura 7.12 – Inibição do crescimento da alga Chlorella vulgaris em função da concentração 
                                de 2-hidroxi-ibuprofeno. 
 . 
7.2.4. Inibição do crescimento algal para o 2-hidroxi-ibuprofeno  
 
 Nas Figuras 7.11 e 7.12 encontra-se a inibição do crescimento algal em função da 
concentração de 2-hidroxi-ibuprofeno, obtida para as algas Pseudokirchneriella 

























 A observação das figuras permite verificar que para as concentrações testadas, o 
2-hidroxi-ibuprofeno deu origem a baixas inibições de crescimento nas algas 


























































Concentração inicial média de 2-hidroxi-ibuprofeno (mg/L)
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Tabela 7.2 – Resultados obtidos na análise dos dados de ecotoxicidade. 
ND: não determinado devido a: 
a 
altas taxas de inibição observadas; 
b 
baixas taxas de inibição observadas. 
*
 valor estimado apesar de não obedecer ao critério de distribuição normal. 
 7.3. Análise de dados dos testes de ecotoxicidade 
 
 Os resultados de ecotoxicidade obtidos foram analisados estatisticamente de 
acordo com o procedimento sugerido pela EPA, encontrando-se em anexo, na secção D, 
um exemplo da análise de dados realizada para o teste de dicromato de potássio com a 
alga Pseudokirchneriella subcapitata, e na secção E todos os parâmetros obtidos [57]. 
 Na Tabela 7.2 encontram-se os valores de CE50, CE25, CE10, CEO e CENO, 













7.3.1. Toxicidade do dicromato de potássio  
 
 Os resultados de ecotoxicidade obtidos para o dicromato de potássio 
apresentaram distribuição normal e homogeneidade de variância, no entanto, devido a 
terem sido alcançadas elevadas inibições de crescimento não foi possível determinar os 
parâmetros CE10, CEO e CENO. Calculou-se apenas a CE50 e a CE25, tendo obtido os 
valores de 1,10 e 0,50 mg/L para a alga Pseudokirchneriella subcapitata, e de 0,12 e 0,07 
mg/L para a alga Chlorella vulgaris. Assim, 1,10 e 0,12 mg/L são as concentrações que 
causam um parâmetro sub-letal a 50% dos organismos nas algas Pseudokirchneriella 
subcapitata e Chlorella vulgaris, respetivamente, e 0,50 e 0,07 mg/L são as 
concentrações que causam um parâmetro sub-letal a 25% dos organismos nas algas 
Pseudokirchneriella subcapitata e Chlorella vulgaris. 
 A CE50 obtida para a alga Pseudokirchneriella subcapitata está de acordo com o 
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Regulamento (CE) n.º 440/2008 da Comissão de 30 de maio de 2008 (0,60 a 1,03 mg/L) 
[13]. Desta forma, os resultados obtidos com a substância inibidora de referência 
demonstraram que as condições utilizadas nos ensaios foram adequadas. 
 Os valores obtidos indicaram que a alga Chlorella vulgaris possui uma maior 
sensibilidade ao dicromato de potássio, permitindo os resultados inferir que os níveis de 
toxicidade de uma espécie não podem ser extrapolados para outras, pois não existem 
espécies que são sempre as mais ou as menos sensíveis [162]. 
 
 
7.3.2. Toxicidade do ibuprofeno  
 
 Os resultados do ensaio de ecotoxicidade do ibuprofeno com a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata não apresentaram distribuição normal, no entanto, como 
correspondia apenas a um ligeiro desvio entre o W calculado e o valor crítico, optou-se 
por estimar os resultados. Obtiveram-se elevadas inibições de crescimento possibilitando 
apenas determinar a CE50, para a qual se obteve o valor estimado de 11,39 mg/L.  
 Para a espécie Chlorella vulgaris obteve-se uma distribuição normal e 
homogeneidade de variância, contudo, devido às inibições de crescimento terem sido 
baixas para concentrações inferiores a 34,9 mg/L, calculou-se apenas a CE10 e a CEO, 
para as quais se obtiveram os valores de 12,88 e 3,60 mg/L, respetivamente. Desta 
forma, 12,88 mg/L corresponde à concentração que causa um parâmetro sub-letal a 10% 
dos organismos, e 3,60 mg/L à menor concentração de agente tóxico capaz de provocar 
efeitos adversos.  
 O valor da CE50 obtido para a alga Pseudokirchneriella subcapitata está incluído 
no intervalo 10 a 100 mg/L, que de acordo com a Diretiva 93/67/CEE, de 20 de julho, 
classifica o ibuprofeno como nocivo para os organismos aquáticos [113]. Existem 
informações muito discordantes na literatura, pois Harada et al, 2008, realizaram um 
ensaio de 96h com a alga Pseudokirchneriella subcapitata tendo obtido um valor de CE50 
de 2,30 mg/L, enquanto Cleuvers et al, 2004, no teste com a alga Scenedesmus 
subspicatus, obtiveram o valor de 342,20 mg/L [93,151]. 
 Os resultados indicaram que o ibuprofeno é mais tóxico para a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata do que para a espécie Chlorella vulgaris, contrariamente 
ao obtido no ensaio de dicromato de potássio, permitindo concluir mais uma vez que os 
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7.3.3. Toxicidade do carboxi-ibuprofeno  
 
 Os valores obtidos no ensaio de ecotoxicidade do carboxi-ibuprofeno com a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata não apresentaram distribuição normal, contudo, devido a 
ter-se obtido um ligeiro desvio entre o W calculado e o valor crítico, optou-se por estimar 
os resultados. Esta alga não apresentou inibições significativas para concentrações 
inferiores a 8,2 mg/L, tendo apenas sido possível calcular a CE25 e a CE10, para as quais 
se obteve os valores estimados de 3,78 e 1,70 mg/L, respetivamente. 
 Para a espécie Chlorella vulgaris obteve-se distribuição normal e homogeneidade 
de variância, e devido a se terem obtido baixas inibições para concentrações inferiores a 




7.3.4. Toxicidade do 2-hidroxi-ibuprofeno  
 
 Os resultados obtidos no ensaio de ecotoxicidade do 2-hidroxi-ibuprofeno com a 
alga Pseudokirchneriella subcapitata não apresentaram distribuição normal, porém, o W 
calculado e o valor crítico apresentaram ligeiros desvios, pelo que se opou por estimar os 
resultados. Esta alga apresentou baixas inibições para concentrações inferiores a 8,2 
mg/L, tendo apenas sido possível calcular a CE25, para a qual se obteve o valor estimado 
de 6,72 mg/L. 
 Para a espécie Chlorella vulgaris obteve-se distribuição normal e homogeneidade 
de variância, e devido a terem sido obtidas baixas inibições para concentrações inferiores 
a 7,8 mg/L, calculou-se apenas a CE10, cujo valor foi de 1,94 mg/L. 
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8. Conclusão e sugestões para trabalho futuro 
 
 Este trabalho teve como principal objetivo avaliar a ecotoxicidade do ibuprofeno e 
dos seus metabolitos, carboxi-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno, utilizando as microalgas 
Pseudokirchneriella subcapitata e Chlorella vulgaris. 
 No ensaio de ecotoxicidade do ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella 
subcapitata obteve-se uma CE50 estimada de 11,39 mg/L, que o classifica como nocivo 
para os organismos aquáticos, segundo a Diretiva 93/67/CEE, de 20 de julho. A alga 
Chlorella vulgaris apresentou um comportamento muito diferente, alcançando uma CE10 
de 12,88 mg/L e uma CEO de 3,60 mg/L. Face a estes resultados, é possível concluir, 
que o ibuprofeno apresenta maior toxicidade para a espécie Pseudokirchneriella 
subcapitata do que para a Chlorella vulgaris, permitindo inferir que os níveis de toxicidade 
de uma espécie não podem ser extrapolados para outras. 
 Para o carboxi-ibuprofeno obteve-se uma CE25 estimada de 3,78 mg/L e uma CE10 
estimada de 1,70 mg/L com a alga Pseudokirchneriella subcapitata, e uma CE10 de 1,03 
mg/L e uma CEO de 0,70 mg/L para a alga Chlorella vulgaris. Relativamente ao 
metabolito 2-hidroxi-ibuprofeno, obteve-se uma CE25 estimada de 6,72 mg/L para a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata, e uma CE10 de 1,94 mg/L para a espécie Chlorella 
vulgaris. As concentrações testadas para os metabolitos não foram prejudiciais para o 
crescimento das algas avaliadas, no entanto, concentrações mais elevadas poderão ter 
efeitos nocivos. 
A utilização de testes de ecotoxicidade utilizando as algas Pseudokirchneriella 
subcapitata e Chlorella vulgaris demonstrou ser uma estratégia económica, fácil de 
implementar e eficiente. Assim, os ensaios de ecotoxicidade com microalgas 
representaram uma abordagem eficaz do ponto de vista de proteção do meio aquático, 
permitindo prever o impacto ambiental de águas residuais contaminadas, estabelecer os 
níveis de toxicidade permitidos em descargas ambientais e avaliar a eficiência das 
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 Relativamente ao trabalho futuro sugere-se: 
 
 i) estudar concentrações superiores para o ibuprofeno com a alga Chlorella 
vulgaris, e para os metabolitos com ambas as algas; 
 ii) realizar estudos de ecotoxicidade com outras espécies de alga e com 
organismos de outros níveis tróficos; 
 iii) estender a aplicação deste estudo a outros fármacos de elevado consumo e 
seus metabolitos; 
 iv) efetuar testes com misturas de fármacos, de forma a avaliar os efeitos 
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Tabela A.2 – Volumes utilizados no ensaio de K2Cr2O7 com a alga Pseudokirchneriella subcapitata. 
Tabela A.1 – Volumes utilizados nas diluições de alga. 
Tabela A.3 – Volumes utilizados no ensaio de K2Cr2O7 com a alga Chlorella vulgaris. 
A. Condições experimentais testadas 
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0 0 10 90 
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1 10 10 80 
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Tabela A.4 – Volumes utilizados no ensaio de ibuprofeno com as algas Pseudokirchneriella subcapitata e 
                      Chlorella vulgaris. 
Tabela A.5 – Volumes utilizados nos ensaios de carboxi-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno com a alga 
                      Pseudokirchneriella subcapitata. 
Tabela A.6 – Volumes utilizados nos ensaios de carboxi-ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno com a alga 
                      Chlorella vulgaris. 
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B. Ensaios de ecotoxicidade 
 
B.1. Ensaio com a alga Pseudokirchneriella subcapitata 
 

































Figura B.1 – Ensaio de dicromato de potássio com a alga Pseudokirchneriella subcapitata: 














Figura B.2 – Ensaio de ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata: 
                      A) Início; B) Fim. 
 
Figura B.3 – Ensaio de carboxi-ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata: 
                      A) Início; B) Fim. 
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B.2. Ensaios com a alga Chlorella vulgaris 
 































Figura B.4 – Ensaio de 2-hidroxi-ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata: 
                      A) Início; B) Fim. 
 
Figura B.5 – Ensaio de dicromato de potássio com a alga Chlorella vulgaris: 
                      A) Início; B) Fim. 
 
Figura B.6 – Ensaio de ibuprofeno com a alga Chlorella vulgaris: 
                      A) Início; B) Fim. 
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Figura B.7 – Ensaio de carboxi-ibuprofeno com a alga Chlorella vulgaris: 
                      A) Início; B) Fim. 
 
Figura B.8 – Ensaio de 2-hidroxi-ibuprofeno com a alga Chlorella vulgaris: 
                      A) Início; B) Fim. 
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Tabela C.1 – Resultados obtidos no ensaio de dicromato de potássio com a alga Pseudokirchneriella 
                      subcapitata. 
Tabela C.2 – Resultados obtidos no ensaio de ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata. 
 . 
C. Resultados experimentais 
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10,3 10,2 
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46,2 9,6 9,4 7,30 0,018 0,177 
9,3 9,7 7,46 0,018 0,207 
20,4 19,9 
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7,35 0,025 0,133 
68,1 18,6 18,7 7,35 0,027 0,121 
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0,25 7,63 
8,76 0,017 0,148 
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8,14 0,016 0,145 
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7,63 0,019 0,038 
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Tabela C.3 – Resultados obtidos no ensaio de carboxi-ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata. 
 . 
Tabela C.4 – Resultados obtidos no ensaio de 2-hidroxi-ibuprofeno com a alga Pseudokirchneriella subcapitata. 
 . 
* Ensaio não considerado devido a não obedecer os critérios de qualidade. 
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Tabela C.5 – Resultados obtidos no ensaio de dicromato de potássio com a alga Chlorella vulgaris. 
 . 
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1 7,48 
7,45 0,009 0,028 
92,1 7,42 0,011 0,029 






















7,08 0,012 0,440 
 
0 0 7,24 0,012 0,406 
 




7,26 0,015 0,336 
11,7 3,9 3,9 7,18 0,016 0,437 
3,9 4,0 7,19 0,016 0,371 
10,6 10,9 
7,88 
7,28 0,015 0,382 
14,0 9,8 9,6 7,54 0,015 0,386 
9,5 9,6 7,34 0,017 0,348 
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Tabela C.7 – Resultados obtidos no ensaio de carboxi-ibuprofeno com a alga Chlorella vulgaris. 
 . 




7,13 0,015 0,448 
0,9 19,1 20,0 7,15 0,016 0,416 
19,0 18,9 7,08 0,016 0,415 
28,2 27,8 
7,34 
7,02 0,016 0,366 
13,4 26,8 27,3 7,16 0,017 0,396 
29,8 29,0 7,08 0,017 0,365 
36,1 37,0 
7,34 
7,02 0,014 0,401 
7,2 34,6 34,9 7,03 0,014 0,390 




















7,01 0,012 0,401 
 
0 0 7,19 0,013 0,403 
0 0 7,17 0,012 0,397 
0,8 0,9 
7,59 
7,40 0,019 0,385 
3,9 0,7 0,8 7,42 0,016 0,373 
0,7 0,8 7,54 0,016 0,412 
1,5 1,7 
7,54 
7,53 0,017 0,337 
17,9 1,3 1,3 7,63 0,019 0,341 
1,4 1,4 7,50 0,019 0,333 
3,1 2,8 
7,48 
8,10 0,016 0,298 
19,1 2,7 2,7 7,98 0,022 0,379 
2,7 2,7 7,63 0,019 0,322 
5,7 5,5 
7,46 
7,47 0,018 0,391 
10,1 5,2 5,2 7,61 0,017 0,344 
5,2 5,2 7,63 0,018 0,365 
10,9 11,5 
7,92 
7,45 0,019 0,307 
19,3 10,4 10,6 7,49 0,019 0,351 





























7,80 0,017 0,429 
 
0 0 7,30 0,013 0,443 
 




7,34 0,025 0,371 
13,9 0,5 0,5 7,32 0,025 0,397 
0,5 0,5 8,61 0,023 0,392 
Avaliação da Ecotoxicidade do Ibuprofeno e seus Metabolitos usando Microalgas - Anexos 
  115 
Figura C.1 – Exemplo de um cromatograma obtido para uma mistura de padrões com concentração 
                      individual de 4 mg/L. 1 – 2-hidroxi-ibuprofeno; 2 – carboxi-ibuprofeno; 3 – ibuprofeno. 






























8,06 0,022 0,402 
11,3 1,0 1,0 7,66 0,020 0,385 
1,0 1,0 7,40 0,019 0,393 
2,0 2,1 
7,48 
7,42 0,013 0,396 
9,9 2,0 2,0 7,60 0,010 0,397 
2,0 2,0 7,40 0,012 0,379 
4,0 3,9 
7,46 
7,84 0,011 0,370 
13,5 3,9 4,0 7,49 0,013 0,380 
3,9 3,6 8,36 0,024 0,390 
7,8 7,7 
7,41 
7,59 0,015 0,377 
10,0 7,8 7,9 7,38 0,014 0,404 




C.3. Exemplo de um cromatograma  
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Tabela D.1 – Crescimento algal em função da concentração de substância e respetiva transformação logarítmica. 
 
Tabela D.2 – Observações centradas para o teste de Shapiro-Wilk e valor de D calculado. 
 
Tabela D.3 – Observações centradas ordenadas para o Teste de Shapiro-Wilk. 
 
D. Exemplo da análise de dados do teste de dicromato de potássio com a alga 
Pseudokirchneriella subcapitata 
 
D.1. Resposta do crescimento algal em função da concentração de 
substância de referência 
 
  
Concentração de dicromato de potássio (mg/L) 
 
Réplica Controlo 0,25 0,5 1 2 4 
Crescimento 
algal 
A 78500 65500 58500 42500 15000 10000 
B 77500 64000 58000 42000 15500 9500 
C 77000 64500 58500 40000 14000 9500 
Média 77666,7 64666,7 58333,3 41500,0 14833,3 9666,7 
Transformação 
Log10 
A 4,895 4,816 4,767 4,628 4,176 4,000 
B 4,889 4,806 4,763 4,623 4,190 3,978 
C 4,886 4,810 4,767 4,602 4,146 3,978 
Média (Ẏi) 4,890 4,811 4,766 4,618 4,171 3,985 
 
 









  Concentração de dicromato de potássio (mg/L) 
 
Réplica Controlo 0,25 0,5 1 2 4 D 
A -0,012 0,006 0,001 0,010 0,005 0,015 0,0020 
B -0,001 -0,004 -0,002 0,005 0,019 -0,007 
 
C -0,004 -0,001 0,001 -0,016 -0,025 -0,007 
 
i X(i) i X(i) 
1 -0,025 10 -0,001 
2 -0,016 11 0,001 
3 -0,012 12 0,001 
4 -0,007 13 0,005 
5 -0,007 14 0,005 
6 -0,004 15 0,006 
7 -0,004 16 0,010 
8 -0,002 17 0,015 
9 -0,001 18 0,019 
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Para um nível de significância de 0,01 e 18 observações centradas, o valor crítico 
é de 0,858 (valor tabelado). O valor de W calculado é superior ao valor crítico, o que 
indica que os dados têm uma distribuição normal. 
 
 









O valor crítico para um nível de significância de 0,01 e 5 graus de liberdade é de 

















1 0,4886 0,044 X(18)-X(1) 0,961 
2 0,3253 0,031 X(17)-X(2) 
 
3 0,2553 0,022 X(16)-X(3) 
 
4 0,2027 0,013 X(15)-X(4) 
 
5 0,1587 0,012 X(14)-X(5) 
 
6 0,1197 0,009 X(13)-X(6) 
 
7 0,0837 0,005 X(12)-X(7) 
 
8 0,0496 0,003 X(11)-X(8) 
 
9 0,0163 0,000 X(10)-X(9) 
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Tabela D.5 – Valores de ti calculados. 
 
D.4. Teste de Dunnett 
 
 
Concentração de dicromato de potássio (mg/L) i ti 
0,25 2 7,876 
0,5 3 12,306 
1 4 26,959 
2 5 71,216 
4 6 89,600 
 
 
O valor crítico para um nível de significância de 0,05, 12 graus de liberdade e 5 
concentrações excluindo o controlo é de 2,5. Como o valor de ti é superior ao valor crítico, 
as concentrações testadas têm significativamente menor número de células do que o 
controlo, não sendo possível determinar o valor de CEO e CENO. 
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Tabela E.1 – Parâmetros obtidos na análise dos dados de ecotoxicidade. 
 
* 
Não obedece ao critério de distribuição normal. 
 
E. Resultados da análise dos dados de ecotoxicidade
Ensaio Parâmetro Concentrações testadas (mg/L) 
Pseudokirchneriella subcapitata 
dicromato de potássio 
 
Controlo 0,25 0,5 1 2 4 
Ymédio 77667 64667 58333 41500 14833 9667 
Log10 4,890 4,811 4,766 4,618 4,171 3,985 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,961 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 8,012 
    
ibuprofeno 
 
Controlo 3,9 9,7 19,2 28,6 33,3 
Ymédio 156667 110667 84333 50000 39333 22833 
Log10 5,195 5,044 4,924 4,698 4,593 4,532 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,807
*
 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 3,654 
    
carboxi-ibuprofeno 
 
Controlo 0,9 2,1 4,2 8,2 
 
Ymédio 155000 146833 135500 112000 122667 
 
Log10 5,190 5,167 5,132 5,049 5,089 
 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,808
*
 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 1,233 
    
2-hidroxi-ibuprofeno 
 
Controlo 1,1 2,1 4,1 8,2 
 
Ymédio 155000 122167 131833 128833 109333 
 
Log10 5,190 5,087 5,120 5,110 5,039 
 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,822
*
 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 5,868 
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dicromato de potássio 
 
Controlo 0,0625 0,125 0,25 0,5 1 
Ymédio 2400000 1930000 1166667 693333 336667 190000 
Log10 6,379 6,286 6,067 5,840 5,527 5,278 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,981 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 7,936 
    
ibuprofeno 
 
Controlo 3,6 10,0 19,5 28,3 34,9 
Ymédio 4143333 3656667 3563333 4106667 3590000 3843333 
Log10 6,617 6,560 6,551 6,613 6,555 6,585 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,935 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 6,771 
    
carboxi-ibuprofeno 
 
Controlo 0,7 1,4 2,8 5,3 10,6 
Ymédio 3880000 3730000 3186667 3140000 3490000 3130000 
Log10 6,589 6,571 6,503 6,495 6,542 6,495 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,974 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 8,242 
    
2-hidroxi-ibuprofeno 
 
Controlo 0,5 1,0 2,0 3,9 7,8 
Ymédio 4206667 3623333 3730000 3790000 3640000 3786667 
Log10 6,624 6,559 6,572 6,579 6,561 6,578 
Teste de normalidade de Shapiro-Wilk W 0,908 
    
Teste de homogeneidade de variância 
de Bartlett 
B 2,770 
    
 
 
